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Voorwoord 
De efficiënte behandeling van stortplaatspercolaat is een belangrijke uitdaging bij het beheer van een 
stortplaats. Daarom werken we vanuit de Campus Kortrijk van de Universiteit Gent al enkele jaren 
samen met o.a. de intergemeentelijke maatschappij voor openbare gezondheid (IMOG). Dit zowel in 
het kader van thesissen, doctoraatsonderzoek, (IWT) projecten en de LED water (www.lednetwerk.be).  
Met de bedoeling om dit onderzoek te verbreden en de opgedane kennis uit te dragen werd besloten 
om een IWT (nu Vlaio) Technologie Transfer (Tetra) project in te dienen in samenwerking met het 
Vlaams Kenniscentrum Water (www.Vlakwa.be). Na goedkeuring in juli 2014 werd met dit project 
gestart. Tijdens het project werden (combinaties van) biologische en fysicochemische 
waterzuiveringstechnieken uitgetest op zowel labo-schaal en pilootschaal. Zowel klassieke parameters 
(o.a. COD, BOD, metalen) als surrogaatparameters (o.a. UV254 en EEM) werden hierbij opgemeten en 
geïnterpreteerd. In parallel werd een economische analyse van deze technieken uitgevoerd die de 
selectie van de juiste zuiveringstrein moet ondersteunen. De resultaten die tijdens de voorbije 2 jaar 
werden behaald zijn neergeschreven in dit eindverslag.  
Met dit voorwoord willen we de volgende mensen en/of instellingen bedanken: 
Steven Deryckere (IMOG), Saskia Deflo (IMOG) en Mie De Wit (EDW) voor de hulp en ondersteuning 
bij de testen bij IMOG (zowel in dit project als in andere projecten).  
Kristof Vanmaldeghem (Vanheede) en Tom De Vrieze (Vanheede) voor de medewerking aan de 
piloottesten op de Vanheede site in Roeselare.  
Veerle Depuydt (Vlakwa), Charlotte Boeckaert (Vlakwa) en Stéphanie De Man (Vlakwa) voor de tips, 
ideeën en actieve medewerking bij de piloottesten. 
De overige leden van de gebruikersgroep, voor hun financiële bijdrage, actieve input en aangename 
samenwerking. In het bijzonder vermeld ik hier Davy Braeckmans (WWT), Rudy Lamond (Air Liquide), 
Bart Dewitte (Xylem), Rik Van Meirhaeghe (Noah Water Solutions), Alexander Neirinckx (Noah Water 
Solutions), Ymke Maelfeyt (Brenntag), Lien Schouteten (Brenntag), Kevin van de Merlen (PureBlue), 
Tijs Vanslambrouck (Clarfloc), Koen Debaere (Casier), Laurens De Meyer (Envisan), Wouter Bleyaert 
(Envisan), Stefaan Cafmeyer (Desotec), Johan Craeye (Desotec), Annelies Beuckels (Desotec), 
Geneviève De Bruyn (Hach), David Van Loock (Hach), Jan Hendrickx (Purazur), Filip Vandeputte 
(Purazur) Diane Huybrechts (VITO), Ben Van de Voorde (Pantarein), Piet Delanghe (Pantarein), Frederic 
Meunier (ECS), Robbe Christiaens (PCA), Francis De Clercq (PCA), Benoit Singier (Shanks) en John Buffel 
(TNAV). 
De collega’s van Campus Kortrijk voor bijstand met raad en daad. Een bijzondere vermelding gaat hier 
naar Nele Daels, Violet Oloibiri, Junling Gao en Corrado Amodeo. 
De (thesis)studenten Robbin, Joris, Sam, Erica en Innocent voor hun bijdrage in het onderzoek. 
De IWT adviseur voor het opvolgen van het project. 
 
Kortrijk, 1 januari 2017 
Stijn De Wandel - Michael Chys  - Stijn Van Hulle   
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Lijst met afkortingen  
AK  Actief Kool 
AOP  Geavanceerde Oxidatie Processen (Advanced Oxidation Processes) 
BV  Bed Volume 
BZV  Biologisch Zuurstof Verbruik  
CZV  Chemisch Zuurstof Verbruik 
DOC  Opgeloste Organische Koolstof ( Dissolved Organic Carbon) 
DS  Droge Stof 
ECF  Electro Coagulatie Flotatie 
EEM  Excitatie Emissie Matrix 
IBC  Intermediate Bulk Container 
IW  Ionen Wisseling 
KGA  Klein Gevaarlijk Afval 
MBR  Membraanbioreactor  
MF  Micro Filtratie 
NF  Nano Filtratie 
OESO  Organisatie voor Economische Samenwerking en Ontwikkeling 
PAC  Poly Aluminium Chloride 
RO  Omgekeerde Osmose (Reverse Osmosis) 
SBR  Sequencing Batch Reactor 
TOC   Total Organic Carbon 
UF  Ultra Filtratie 
WP  Werk Pakket
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1.1 Probleemstelling en kennisbehoefte 
De mens heeft altijd al afval geproduceerd. Historisch gezien was het dumpen van afval in een put in 
de grond een gemakkelijke oplossing om het afval weg uit de leefwereld van de mens te brengen. Op 
die manier is het storten ontstaan als afvalverwerkingstechniek. Tegenwoordig is de afvalverwerking 
in ons land geëvolueerd naar een efficiënt recyclagesysteem waarbij er zo veel mogelijk grondstoffen 
worden gerecupereerd. Toch bestaan er nog stortplaatsen als restanten uit het verleden of als laatste 
verwerkingsmiddel wanneer er geen energie of grondstof meer kan worden uitgehaald. Ook 
stortplaatsen zijn geëvolueerd tot gesloten en volledige gecontroleerde ‘reactoren’ zodat geen van de 
afvalstoffen kan ontsnappen in het milieu, en waarbij de rest aan energie uit de afvalstoffen via 
stortplaatsgas nog zo veel mogelijk wordt gerecupereerd.  
Om dit proces te stimuleren wordt het waterniveau in de stortplaats goed onder controle gehouden. 
Verder sijpelt er regenwater binnen in de stortplaats. Zo komt dus nog een relevante hoeveelheid 
water in contact met de afvalstoffen. Het water neemt op die manier verontreinigingen in zich op en 
wordt een sterk vervuild afvalwater dat een gevaar vormt voor het milieu indien het ongezuiverd zou 
worden geloosd. Dit afvalwater uit een stortplaats wordt stortplaatspercolaat genoemd en wordt 
gekenmerkt door een complex geheel aan polluenten met een hoge CZV, hoge pH, hoog 
ammoniumgehalte en tal van zware metalen in het afvalwater. Bovendien is de biodegradeerbaarheid 
van de componenten in gestabiliseerd stortplaatspercolaat laag waardoor een biologische zuivering 
ruim onvoldoende is (tenzij dan voor verwijdering van ammonium) om aan de steeds strenger 
wordende lozingsnormen, zeker voor CZV, te voldoen. Hierdoor zijn fysico-chemische technieken zoals 
actief koolfiltratie aangewezen. 
Het gebruik van actief kool filtratie heeft reeds bewezen dat het vele van de bovengenoemde 
probleemparameters uit het afvalwater kan verwijderen. Echter, actief kool filtratie is een vrij 
kostelijke techniek. Een combinatie van verschillende zuiveringstechnieken die voor de actief kool 
filtratie worden geplaatst, kunnen de belading op het actief kool verminderen waardoor er minder 
actief kool moet worden verbruikt. Dit brengt in de eerste plaats een lagere kost met zich mee, maar 
de extra zuiveringsstappen brengen uiteraard ook extra kosten met zich mee. Vandaar dat het een 
uitdaging is om een dergelijke gecombineerde fysico-chemische zuivering economisch verantwoord en 
robuust te bedrijven, rekening houdende met de variërende samenstelling (en toevoer) van het 
afvalwater en de wens voor een beperkte opvolging/sturing (eigen aan KMO bedrijven). Een ander 
voordeel van de aaneenschakeling van verschillende technieken is dat het een verbetering van de 
effluentkwaliteit teweeg kan brengen. Dit zorgt niet alleen voor een vermindering van de milieu-
impact, maar uit zich ook direct in een vermindering van kosten doordat het bedrag van de heffing op 
afvalwater zal verlagen.  
In het FYBAR project wordt dus gezocht naar een optimale aaneenschakeling van technieken die zowel 
een economische als een ecologische verbetering met zich mee brengt. Via dit project wordt de sector 
van de Afvalverwerkende en Recyclerende bedrijven geïnformeerd over de verschillende bestaande 
technieken die kunnen worden gebruikt bij het behandelen van stortplaatspercolaat. Het nut van een 
investering in bepaalde technieken zal nader worden bekeken met zowel economische als ecologische 
motieven in het achterhoofd. Via dit werk kan tegemoet gekomen worden aan de nood aan 
FYBAR Probleemstelling en kennisbehoefte Inleiding 
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technologische kennisoverdracht omtrent (fysico-chemische) waterzuivering naar o.a. 
afvalverwerkende bedrijven, stortplaatsoperatoren en hun leveranciers. 
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1.2 Doelstellingen 
Om aan bovenstaande kennisbehoefte te voldoen en oplossingen te vinden op de probleemstelling 
werden concreet volgende doelen vooropgesteld:  
De eerste doelstelling van het FYBAR project was het onderzoeken en verbeteren van de 
toepasbaarheid, op labo-schaal, van mogelijke bijkomende of alternatieve technieken (zoals 
coagulatie/flocculatie of ozonisatie). Alle technieken werden getest op zowel een stortplaatspercolaat 
dat reeds biologisch was voorbehandeld, als op een ‘vers’ percolaat zonder voorgaande (biologische) 
behandeling. Er werd een selectie gemaakt van verder te onderzoeken chemicaliën en materialen te 
gebruiken voor fysico-chemische waterbehandeling (in eerste instantie: ozonisatie, 
coagulatie/flocculatie en nanofiltratie). Inzake de selectie van chemicaliën voor de coagulatie-
flocculatie stap gebeurde een marktscreening van de commercieel beschikbare producten. Hierbij 
werd beroep worden gedaan op de bedrijfsspecifieke ervaring van zowel de sector als de leveranciers. 
Bedoeling van deze labo-schaal screening was het vinden van optimale condities voor verwijdering van 
de probleemparameters. Belangrijk bij deze doelstelling is dat verschillende aspecten nagekeken 
worden: verwijderingsrendement, kostprijs (zowel investerings- als operationele kosten), 
arbeidsintensiteit, mogelijkheid tot hergebruik van het behandelde water. De labotesten werden bij 2 
verschillende soorten beladen afvalwaters uitgevoerd. Hierbij werd in het FYBAR project gekozen voor 
het afvalwater van IMOG en Vanheede landfill solutions.  
Een tweede doelstelling was het inpassen op labo-schaal van de geteste technieken in een integrale 
zuivering. Dit houdt in dat de techniek ingepast werd in een opstelling met voorafgaande (biologische) 
zuivering en nabehandeling (door vb. actieve kool). Zuiveringsrendement, ecologische aspecten en 
totale kostprijs van de zuivering zijn hierbij belangrijke aspecten. Bovendien werd nagegaan op welke 
manier een online controle kan leiden tot een optimale sturing van de installatie. Een optimale 
instelling is immers een dynamisch gegeven dat best online wordt aangepast.  
Een derde projectdoelstelling was het op pilootschaal bedrijven en optimaliseren, van de uit de 
labotesten gebleken integrale zuiveringconfiguratie(s) en dit bij verschillende bedrijven. De bedoeling 
hierbij was het uitvoeren van een reeks tests die dichter bij de werkelijkheid staan dan labotesten. Op 
pilootschaal kon worden gecontroleerd of de technieken en procesparameters die eerder op 
pilootschaal werden geoptimaliseerd ook in een bijna werkelijke situatie de verwachtte en gewenste 
resultaten bekwamen.  
Een vierde doelstelling was de integratie van de op labo- en pilootschaal ontwikkelde kennis en 
testresultaten in een duidelijke richtlijn naar de sector. Hierbij vormden de kostprijs en het 
gebruiksgemak belangrijke randvoorwaarden. De focus van deze richtlijn ligt bij de in het project 
onderzochte technieken. Niettemin werd ook een theoretische vergelijking gemaakt met andere 
technieken op basis van gegevens uit de literatuur en uit eigen ervaring.  
Concreet beoogt het project dus volgende doelstellingen: 
 Onderzoeken en verbeteren, op labo-schaal, van mogelijke bijkomende of alternatieve 
technieken voor percolaatbehandeling 
 Inpassen op labo-schaal van de geteste technieken in een integrale zuivering  
 Pilootschaaltesten 
 Opstellen richtlijn voor de sector  
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1.3 Inhoud  
Om de doelstellingen te bereiken werd het praktisch werk opgedeeld in verschillende werkpakketten. 
Deze werkpakketten vertalen zich grotendeels in enkele hoofdstukken van dit rapport, vooral deze 
waar de resultaten worden besproken.  
Het eerste werkpakket omvat het praktische gedeelte dat nodig is om aan de eerste doelstelling te 
voldoen: “labo-schaal fysico-chemische behandeling van biologisch gestabiliseerd afvalwater”. Hierin 
gebeurde een screening van verschillende individuele technieken en chemicaliën op laboschaal. De 
meest interessante technieken en chemicaliën werden verder getest en geoptimaliseerd. De 
resultaten hiervan zijn terug te vinden in hoofdstuk 5 “Individuele technieken vergelijken op 
laboschaal”. 
In het tweede werkpakket (Economische en ecologische integratie van fysico-chemische behandeling 
in de behandelingstrein) worden de technieken ook aan een economische en ecologische vergelijking 
onderworpen. Immers, een techniek zal enkel toegepast worden als er naast de resultaten ook goede 
ecologische en economische motieven zijn om hiervoor te kiezen. De resultaten van deze 
berekeningen en de bespreking hiervan is terug te vinden in hoofdstuk 6: “Economische vergelijking”. 
Het derde werkpakket (Labo-schaal testing van geselecteerde integrale zuiveringstechnieken) omvat 
het praktische gedeelte die nodig was om aan de tweede doelstelling te voldoen. In dit werkpakket 
wordt eveneens op laboschaal gewerkt, maar deze keer worden de individuele technieken 
gecombineerd tot een geïntegreerde zuivering. Het hoofdstuk dat hier over werd geschreven is 
hoofdstuk 7: “Combinaties van technieken op laboschaal”. In dit hoofdstuk zijn de resultaten terug te 
vinden van verschillende combinaties van technieken die geselecteerd werden op basis van de eerste 
twee werkpakketten. Verder werd ook een validatietest met een integraal systeem getest. Ook deze 
resultaten zijn hier terug te vinden. 
Het vierde werkpakket (Piloot-schaal testing van geselecteerde integrale zuiveringstechnieken) is 
gerelateerd aan de derde doelstelling. Het gaat dus om de praktische testen die gebeurd zijn op 
pilootschaal. In totaal werden op 3 sites testen uitgevoerd. Op de site van IMOG te Moen werden 3 
zuiveringstreinen vergeleken die geselecteerd waren op basis van de resultaten op laboschaal. 
Vervolgens werd de meest interessante zuiveringstrein hiervan nog eens getest op de Site van 
Vanheede landfill solutions Recycling te Roeselare. Tot slot is er ook een test met 
membraantechnieken gebeurd op een site van Van Gansewinkel in Kasteelbrakel die uitgebaat wordt 
door Pantarein. Alle resultaten hiervan zijn terug te vinden in hoofdstuk 8 “Combinaties van 
technieken op pilootschaal” 
De tweede doelstelling is gerelateerd aan optimalisatie van de sturing. Dit gedeelte werd vertaald in 
werkpakket 5: “Optimalisatie sturing van geselecteerde integrale zuiveringstechnieken”. Hierin wordt 
de data die verzameld werd in de vorige werkpakketen gebruikt om te controleren of er online 
metingen mogelijk zijn die de operatie van de verschillende technieken vergemakkelijken. Het 
resultaat hiervan is onderstaand terug te vinden in hoofdstuk 9 “Optimalisatie sturing” 
Om al deze resultaten in te leiden zijn er natuurlijk ook nog enkele andere belangrijke hoofdstukken 
nodig. Te beginnen met hoofdstuk 1: “Inleiding” uiteraard. Voordat beslist werd welke technieken en 
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onder welke omstandigheden er zou worden getest is er een literatuurstudie gebeurd ter 
voorbereiding. Belangrijke zaken als de probleemparameters, wetgeving en mogelijke oplossing 
volgens de literatuur zijn terug te vinden in hoofdstuk 2 “Literatuurstudie”. 
Om de lezer ook wegwijs te kunnen maken in de locaties die gebruikt werden voor de testen en hoe 
de testen zijn opgebouwd en uitgevoerd, werden hoofdstuk 3: “Testlocaties” en hoofdstuk 4: 
“Onderzoeksmethodes” geschreven.  
Om tot slot aan het vierde doel van dit Tetra-project te voldoen, werden alle resultaten uit de 
hierboven besproken hoofdstukken gebundeld en samengevat tot enkele besluiten. Dit is terug te 
vinden in hoofdstuk 10: “Conclusies”.  
  
FYBAR Inhoud Literatuurstudie 




Literatuurstudie Storten als afvalverwerking FYBAR 
8 | P a g i n a  
  
2.1 Storten als afvalverwerking 
Groei van zowel bevolking, economie en industrie, een hogere levensverwachting die een hogere 
consumptie met zich mee brengen,… hebben er voor gezorgd dat wereldwijd de productie van afval is 
gestegen. In de loop der jaren zijn de som van industrieel en huishoudelijk afval blijven stijgen, niet 
enkel in absolute waarden maar ook in massa per persoon (Renou et al. 2008) . 
De hoeveelheid geproduceerd afval per persoon is afhankelijk van regio tot regio. De snelheid van de 
verstedelijking, verschil in levensstijl en de aard van de consumptie hebben namelijk allemaal een 
invloed op de hoeveelheid huishoudelijk afval geproduceerd in een land. Zelfs tussen de meest 
ontwikkelde landen kunnen nog grote contrasten zijn, zoals te zien is in onderstaande Figuur 1. Hier 
wordt de geproduceerde hoeveelheid stedelijk afval per persoon per jaar vergeleken tussen 
verschillende landen binnen de OESO (Organisatie voor Economische Samenwerking en Ontwikkeling) 
(of OECD - Organisation for Economic Co-operation and Development- in Engelstalige afkorting). 
Stedelijk afval bevat huishoudelijk afval gegenereerd door de huiselijke activiteiten en gelijkaardig 
afval van kleine commerciële activiteiten, kantoorgebouwen, scholen en overheidsgebouwen, die 
worden ingezameld door gemeenten.  
 
Figuur 1: geproduceerde massa stedelijk afval per inwoner in de landen van de OESO in het jaar 2013 (UE 2016) 
Tegenwoordig is een duurzaam afvalbeheer voor vele overheden, instellingen en bedrijven een 
prioriteit. In België, maar ook internationaal bestaat er een hiërarchie voor het behandelen van afval, 
de zogenaamde ladder van Lansink. Preventief werken en dus afval vermijden nog voor het 
geproduceerd wordt krijgt hier de grootste prioriteit. Wanneer dit niet werkt , wordt getracht te 
hergebruiken. Afvalstoffen die niet meer hergebruikt kunnen worden, kunnen misschien wel nog 
gerecycleerd worden, zodanig dat nog grondstoffen uitgehaald kunnen worden die een nieuw leven 
krijgen. Wanneer dit niet meer mogelijk is, kan men het afval nog verbranden. Hierbij kan vaak de 
energie die in het afval zit nog nuttig worden omgezet naar elektriciteit. Sommige afvalstoffen kunnen 
op geen enkele manier verwerkt worden door het toepassen van de eerder vernoemde stappen. 
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Het gevolg van de eerste maatregel, bovenaan de hiërarchie, zou moeten zijn dat de hoeveelheid afval 
dat geproduceerd wordt verminderd. Een dergelijke trend wordt weergegeven in Figuur 2, waar de 
evolutie in geproduceerd stedelijk afval wordt uitgezet per jaar. De stijgende trend die Renou et al. 
(2008) zoals eerder aangegeven al zag, wordt hierin bevestigd. Vanaf het jaar 2007 is er een algemene 
daling te zien in geproduceerd stedelijk afval, dit zowel voor België als voor het gemiddelde van de 
OESO landen. In 2013 werd in België ongeveer 438 kg stedelijk afval per persoon per jaar gegenereerd. 
 
 
Figuur 2: evolutie in massa geproduceerd stedelijk afval per persoon per jaar (OECD 2013) Blauw: OECD-gemiddelde, Paars: 
gemiddelde van europese landen binnen OECD, Rood: België, Grijs: andere landen in de OECD 
De andere maatregelen in de hiërarchie zouden er voor moeten zorgen dat de hoeveelheid gestort 
afval gevoelig verminderd. In de literatuur zijn heel uiteenlopende resultaten te vinden over de 
hoeveelheid afval die wordt gestort. Ook deze statistieken kunnen namelijk heel erg verschillen van 
land tot land. Volgens El-Fadel et al. zou tot in 1997 nog 95% van alle afval wereldwijd worden gestort. 
In de Europese Unie is dit tegenwoordig al een stuk lager. Dit valt af te leiden uit Figuur 3, waar de 
verhouding van verschillende afvalverwerkingsmethoden wordt weergegeven over een perioden van 
19 jaar. In het begin van deze periode werd nog meer dan 60% van al het gegenereerde afval gestort 
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Figuur 3: gemiddelde afvalverwerkingsmethode in de Europese unie (Eurostat 2014) 
België echter is een voorloper in het recycleren en zit al een lange tijd onder het gemiddelde met 
betrekking tot het storten. In Figuur 4 is te zien dat het percentage afval dat gestort wordt in België al 
zo’n 10 jaar onder de 10% zit en tot het jaar 2014 (het laatste jaar waar data van terug te vinden was) 
is blijven dalen tot zo’n 0,9%. Ongeveer 44% wordt tegenwoordig verbrand, 34% wordt gerecycleerd 
en 21% wordt gecomposteerd of vergist (Eurostat 2014). 
 
Figuur 4: percentage van afval dat wordt gestort t.o.v. alle verwerkte afval in België (Eurostat 2014) 
De reden waarom storten in het verleden zo vaak werd gebruikt, en nu nog in sommige landen, is 
omdat het enkele belangrijke voordelen heeft tegenover ongecontroleerd dumpen. Het gebruik van 
stortplaatsen zorgt er namelijk voor dat alles kan degraderen tot stabiel materiaal onder 
gecontroleerde omstandigheden, in het beste geval afgesloten van grondwater en lucht, zodat er geen 
verontreinigingen in het grondwater komen en de geurhinder beperkt wordt (Renou et al. 2008). Voor 
het opereren van een stortplaats moeten, om het simpel uit te drukken, putten worden gemaakt, 
bekleed, gevuld en gedicht. Dit zijn allen relatief simpele en goedkope handelingen. Uitbreidingen en 
flexibel omgaan met een wisselende input kan ook vaak gemakkelijker worden opgevangen dan bij 
andere verwerkingsmethoden waar de capaciteit bijvoorbeeld beperkt blijft en grote investeringen 
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verwerkingsmethode omdat deze in vele situaties goedkoper is dan bijvoorbeeld een 
verbrandingsoven, maar ook als veilig en minder vervuilend wordt geacht. De assen van de 
verbrandingsoven moeten overigens ook worden gestort (Abbas et al. 2009) . 
Tegenover deze economische voordelen en simpele operatie staat dat wanneer een stortplaats niet 
degelijk wordt gecontroleerd, er significante problemen kunnen ontstaan voor het milieu (Li, Hua, et 
al. 2010). Een stortplaats is een afgesloten systeem en valt daarom simpel gesteld uit te drukken in 
een anaerobe reactor. De degradatie van het afval in deze reactor komt door een combinatie van 
fysische, biologische en chemische reacties, waarbij ook gas en afvalwater kan worden gecreëerd 
(Huset et al. 2011). Tijdens het degradatieproces zijn er dus drie fasen die milieuproblemen kunnen 
veroorzaken. Naast de vaste gedumpte materie ontstaat er ook gas (biogas of stortgas) dat moet 
worden opgevangen net als het water (percolaat genaamd) dat verontreinigingen met zich opneemt 
en niet in het milieu mag terecht komen zonder zuivering. Aangezien de degradatieprocessen in een 
stortplaats erg traag gaan, moeten deze nog tot minstens 30 jaar na het sluiten van een stortplaats, 
adequaat worden opgevolgd. Ook dit is een belangrijk nadeel tegenover andere verwerkingsmethoden 
(Kjeldsen et al. 2002).  
Literatuurstudie Stortplaatspercolaat FYBAR 




Eerder werd reeds vermeld dat een stortplaats ook afvalwater produceert. Het afvalwater uit een 
stortplaats wordt stortplaatspercolaat genoemd. Het collecteren en behandelen van dit afvalwater is 
een van de grote uitdagingen bij het correct beheren van een stortplaats. Stortplaatspercolaat wordt 
geproduceerd door de dynamische degradatie van afval en door regenwater dat door het vaste afval 
percoleert (Damiano et al. 2014; Renou et al. 2008). De combinatie van fysische, chemische en 
microbiologische processen in het afval zorgen ervoor dat polluenten kunnen worden afgestaan aan 
het water dat door het stort percoleert. Het water neemt deze polluenten op als zwevende stoffen of 
als opgeloste materialen (Carey et al. 2000). 
Figuur 5 geeft de waterstromen rond en door een stortplaats weer. Hoewel het de bedoeling is om zo 
veel mogelijk interactie met water van buiten het stort te vermijden is het onvermijdbaar, zeker bij 
oudere storten, dat toch grondwater of neerslag in het stort terecht komt. In het ideale geval wordt al 
het hemelwater dat via neerslag op een stort terecht komt afgeleid via het aflopend hemelwater of 
verdampt het terug alvorens het de kans krijgt om te infiltreren in het stort. Daarnaast kan er ook via 
grondwater water in het stort komen wanneer het stort niet goed meer is afgesloten. Het is 
waarschijnlijk dat er een link is tussen de kwantiteit van stortplaatspercolaat en de insijpeling van 
grondwater (Farquhar 1989; Abbas et al. 2009) . 
Andere bronnen leggen voornamelijk de link tussen de hoeveelheid neerslag en de kwantiteit van het 
percolaat. Zo zou neerslag de grootste bijdrage leveren en in mindere mate het grondwater of 
afbraakproducten van biologische processen (Abbas et al. 2009). Zelfs na overkapping van een 
stortplaats kan er nog een significante hoeveelheid regenwater door het stort sijpelen. In de studie 
van Fatta et al. bleek dat na overkapping met een laag van  50-200 cm aan aarde, zand en klei nog 
steeds 43% van de neerslag sijpelt. De neerslag heeft ook een invloed op de kwaliteit van het 
stortplaatspercolaat. In de nattere maanden wordt een minder geconcentreerd afvalwater 
geproduceerd dan in de droge maanden (Tatsi & Zouboulis 2002). Hoewel de kwaliteit van het 
afvalwater zich laat beïnvloeden door de hoeveelheid neerslag is er toch een groot verschil in kwaliteit 
tussen verschillende stortplaatspercolaten. Dit komt omdat de kwaliteit ook afhangt van de 
hoeveelheid water het afval zelf al bevat, de compactheid van het afval en als belangrijkste uiteraard 
de aard van het afval zelf dat wordt gestort (Renou et al. 2008). 
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Figuur 5: Waterstromen door en rond een stortplaats 
Om te voorkomen dat het stortplaatspecolaat in het grondwater terechtkomt moet het worden 
opgepompt en verzameld (Deng & Englehardt 2006). Niet alleen is stortplaatspercolaat vaak vele 
malen geconcentreerder dan wat de lozingsnormen toelaten, ze kunnen ook schade toebrengen aan 
het milieu en brengen een kwalijke geur met zich mee als het zich mengt in het grondwater. (Kjeldsen 
et al. 2002) Om te vermijden dat er te veel percolaat ophoopt onderaan de stortplaats, bestaan er 
percolaatextractiesystemen, een soort drainagesystemen die het percolaat oppompen en verzamelen 
in een buffertank. Van hieruit kan het percolaat worden behandeld. De bodem van een stortplaats ligt 
idealiter ook in een kleine hoek. Een helling van minstens 2% zorgt er namelijk voor dat het percolaat 
gemakkelijker naar het drainagesysteem loopt en dat hierbij door de stroming voor een soort 
zelfreinigend effect krijgt dat verstoppingen reduceert (Carey et al. 2000). Het percolaat wordt 
opgevangen in een buffertank en kan dan worden behandeld. Dit kan on-site gebeuren of extern, wat 
een belangrijke kost voor de stortplaatshandelaars met zich mee brengt (Omar & Rohani 2015). 
2.2.2 Parameters 
Er is reeds heel wat onderzoek geweest met als doel algemene categorieën of chemische verbindingen 
aan te duiden die de belangrijkste polluenten in stortplaatspercolaat zijn. Echter, door de grote 
verschillen tussen verschillende stortplaatsen kunnen ook de probleemparameters in deze 
verschillende stortplaatsen nogal verschillen (Koerner & Soong 2000). Hoewel specifieke chemische 
verbindingen moeilijk kunnen worden aangeduid als probleemparameters, kunnen er wel indicatoren 
of groepen worden aangeduid die in de meeste gevallen voor problemen zorgen. Algemeen wordt 
biologisch gestabiliseerd stortplaatspercolaat gekenmerkt door een hoog chemisch zuurstofverbruik 
(CZV) met concentraties in de range van 200-2000 mg/l, voornamelijk het gevolg van overblijvende 
recalcitrante organische stoffen die niet biologisch werden verwijderd. Bovendien bevatten de 
afvalwaters weinig biologische afbreekbaar materiaal (uitgedrukt als biochemisch zuurstofverbruik; 
BZV) en aanzienlijke hoeveelheden zware metalen en micropolluenten (vb. residues van 
geneesmiddelen). Afhankelijk van de voorbehandeling kan ook nog ammonium (100-1000 mg/l) 
aanwezig zijn(Kjeldsen et al. 2002; Li et al. 2009). De recalcitrante, en dus moeilijk biologisch 
afbreekbare, CZV, is voornamelijk afkomstig van humus- en fulvinezuren die net als organische 
micropoluenten als xenobiotische stoffen afbraakproducten zijn die vrij komen bij de anaerobe 
verwerking door micro-organismen (Omar & Rohani 2015). 
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De meeste organische componenten in het stortplaatspercolaat worden gebundeld gemeten via BZV, 
CZV of TOC (total organic carbon). Heel wat verschillende organische stoffen kunnen voorkomen in 
een stortplaats. Eerder werden humus- en fulvinezuren al vernoemd, maar er zijn ook 
biodegradeerbare componenten zoals carbohydraten, vetten, eiwitten, cellulose en dergelijke initieel 
aanwezig in het stort. Omdat zij door de verschillende processen die zich afspelen tijdens het 
afbraakproces worden omgezet in andere componenten is de concentratie van heel wat parameters 
ook afhankelijk van de tijd. Hier wordt verder over uitgeweid in sectie 2.2.3: Variatie in tijd (Kjeldsen 
et al. 2002). 
Er zijn ook heel wat anorganische componenten aanwezig in het percolaat. Het percolaat is beladen 
met heel wat ionen zoals Calcium (Ca2+), Magnesium (Mg2+), natrium (Na+), kalium (K+), Ammonium 
(NH4+), ijzer (Fe2+), mangaan (Mn2+), Chloride (Cl-), sulfaat (SO42-) en waterstofcarbonaat (HCO3-). 
Daarnaast zijn er ook zware metalen terug te vinden zoals Cadmium (Cd2+), Chroom (Cr2+), koper (Cu2+), 
lood (Pb2+), Nikkel (Ni2+) en Zink (Zn2+) (Kjeldsen et al. 2002). Net als bij de organische componenten is 
ook de concentratie van de anorganische componenten die terug te vinden zijn in het 
stortplaatspercolaat afhankelijk van de tijd. Na verloop van tijd wanneer de degradatieprocessen al 
een tijdje bezig zijn, begint de pH te verhogen. Dit heeft een effect op de oplosbaarheid van de ionen, 
waardoor de concentratie na verloop van tijd van sommige componenten zal afnemen (Christensen et 
al. 2001). Na+, K+, en Cl- worden hier echter niet door beïnvloed. De zware metalen worden hier wel 
door beïnvloed. Bij een zure pH zijn deze oplosbaar en kunnen ze in het percolaat terecht komen. Toch 
vermelden de meeste bronnen dat de zware metalen slechts in mindere mate een probleem vormen 
omdat zij ook gemakkelijk geabsorbeerd worden in het organisch materiaal en bij hogere pH 
gemakkelijk neerslaan (Kjeldsen & Christophersen 2001; Aucott 2006) . 
2.2.3 Variatie in tijd 
In een stortplaats vinden een hele reeks processen plaats die meehelpen aan het gehele afbraakproces 
van het gestorte afval. Aangezien percolaat afvalstoffen in zich op neemt door door dit afval te sijpelen, 
en in verloop van tijd dus door gedegradeerd afval in plaats van vers gestort afval sijpelt, is het 
vanzelfsprekend dat ook het percolaat in verloop van tijd zal veranderen. De concentratie van de 
verschillende groepen parameters in het percolaat kan gelinkt worden met de fase waarin het afval 
zich bevind. Het afbraakproces en de verhouding in concentratie aan polluenten is relatief gelijkaardig 
in verschillende stortplaatsen, maar de concentraties van de componenten wordt relatief uitgedrukt, 
omdat absoluut er nog grote verschillen kunnen zitten in concentraties, verschillend van stort tot stort.  
Over het algemeen wordt in de literatuur gesproken over 3 grote fases dat het afval ondergaat in zijn 
degradatieproces. Deze drie fases kunnen naar gelang de bron nog eens worden onderverdeeld in 
meerdere deelfases. De drie fases zijn chronologisch de aerobe fase, de anaerobe fase en de 
methanogene fase. Deze fases zijn ook aangeduid op Figuur 6, waar van een aantal 
probleemparameters hun verloop in functie van de tijd wordt weergegeven. In Figuur 7 worden enkele 
andere parameters weergegeven in verband met de kwaliteit van het stortgas en het percolaat. Aan 
de hand van deze figuren worden de processen in de stortplaats duidelijk.  
Wanneer het afval gestort wordt, komt het samen met heel wat zuurstof in de stortplaats. Pas eens 
het stort helemaal gevuld is, wordt het volledig overdekt en afgesloten van zuurstof. Bovendien zal er 
nog zuurstof zijn in de poriën en holtes tussen het afval. De eerste fase van het degradatieproces is 
FYBAR Stortplaatspercolaat Literatuurstudie 
15 | P a g i n a  
 
daarom een aerobe fase. Er is nog voldoende zuurstof aanwezig zodat aerobe bacteriën zuurstof 
kunnen verbruiken bij het afbreken van koolwaterstoffen, eiwitten, vetten en andere 
biodegradeerbare materialen. Tijdens deze periode wordt zuurstof verbruikt en wordt er CO2 
geproduceerd, zoals te zien is in de eerste fase van Figuur 7. Deze eerste fase duurt maximum ongeveer 
1 maand. Tijdens deze periode wordt door neerslag en vochtigheid van het gestorte afval het eerste 
stortplaatspercolaat gegenereerd  (Kjeldsen et al. 2002) . 
Door het afnemen van de zuurstof wordt de stortplaats meer en meer anaeroob. De eerste deelfase 
van de anaerobe fase is de anaerobe zure fase. In deze periode zijn het vooral acetogene bacteriën die 
actief zijn. Deze bacteriën zorgen uiteindelijk voor hydrolyse van afbreekbare materialen die nog niet 
zijn afgebroken in de aerobe fase. In deze fase worden ammonium en vluchtige vetzuren 
geproduceerd. Verder worden ook heel wat organische zuren geproduceerd, zoals azijnzuur, melkzuur 
en mierezuur tot ze volledig worden afgebroken tot CO2 en waterstofgas. Door de productie van deze 
zuren zakt de pH gevoelig, zoals te zien is in Figuur 6. Als gevolg van het zuurdere milieu zijn een aantal 
stoffen gemakkelijker oplosbaar, en zullen deze stoffen dus in hogere concentratie terug te vinden zijn 
in het stortplaatspercolaat. Zoals te zien op Figuur 6 heeft dit vooral invloed op de zware metalen en 
ammoniak die in hoge concentraties terug te vinden in deze periode. Deze periode wordt ook 
gekenmerkt door het stijgen naar de hoogste CZV en BZV concentraties in het percolaat (Gao et al. 
2014; Kjeldsen et al. 2002). 
 
Figuur 6: evolutie van de percolaatkwaliteit (Carey et al. 2000) 
De volgende deelfase wordt de initiële methanogene fase genoemd. In deze fase worden de in de 
vorige fase geproduceerde zuren omgezet naar methaan en koolstofdioxide door methanogene 
bacteriën. Dit brengt met zich mee dat de zuurtegraad terug stijgt naar een neutrale pH. De verdere 
afbraak van deze organische zuren zorgt er ook voor de daling van BZV en bijgevolg ook de CZV 
(Kjeldsen et al. 2002). 
Dit proces gaat door naar de stabiele methanogene en de daarop volgende deelfasen. De BZV/CZV 
verhouding wordt nu zeer laag, minder dan 0,1 (Carey et al. 2000). Omdat de organische zuren 
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verbruikt geraken moeten de methanogene bacteriën nu starten met het afbreken van cellulose 
waarbij verder methaan wordt geproduceerd. De pH blijft stijgen tot op een stabiel punt, meestal 
tussen pH 8 en 9, dat zo hoog ligt dat er slechts weinig zware metalen in het percolaat terecht komen, 
gezien ze bij een dergelijke pH onoplosbaar geworden zijn. Ook het ammonium in het percolaat bereikt 
hier zijn maximum. In verdere fasen zal de methaanproductie stillaan verminderen en ook de 
concentratie aan polluenten in het percolaat zal dalen. De vermindering aan methaan komt niet enkel 
door de mindere grondstoffen voor productie, maar ook omdat het geconsumeerd wordt door 
methanotrofe bacteriën in de methaan oxidatie deelfase. Deze periode breekt echter pas aan ten 
minste 30 jaar nadat de stortplaats is afgedekt. Het ammonium dat wordt geproduceerd wordt in 
principe niet afgebroken. Het wordt geproduceerd door de verwerking van eiwitten. De enige manier 
hoe het uit het stort kan verdwijnen is door geleidelijk aan uit het stort te percoleren (Gao et al. 2014; 
Carey et al. 2000; Kjeldsen et al. 2002). 
 
 
Figuur 7: variatie in kwaliteit van stortgas (boven) en percolaat (onder) in functie van de ouderdom van de stortplaats 
(Kjeldsen et al. 2002) 
In de literatuur wordt de ouderdom van percolaat ook vaak onderverdeeld in 3 delen: jong, 
middelmatig en oud stortplaatspercolaat. Door de bovenstaande processen kunnen de 
probleemparameters grote verschillen tonen tussen de verschillende delen (Renou et al. 2008). Enkele 
karakteristieken die in verschillende bronnen uit de literatuur worden gebruikt om percolaat op te 
delen, zijn terug te vinden in Tabel 1.  
  
tijd 
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Tabel 1: chemische karakteristieken van percolaat op basis van hun leeftijd (Deng & Englehardt 2006; Abbas et al. 2009; Li et 
al. 2009) 
Parameters 






Leeftijd stortplaats jaar <1 1-5 >5 
pH - <6,5 6,5-7,5 >7,5 
CZV g/l >15 3-15 <3 
Biodegradeerbaarheid 
(BZV5/CZV) 






TOC/CZV - <0,3 0,3 >0,5 
Zware metalen mg/l >2 <2 <2 
NH4+-N mg/l <400 400 >400 
Meest voorkomende 
stoffen  









Voor dit project wordt gefocust op gestabiliseerd (oud) percolaat. Dit percolaat wordt gekenmerkt 
door een relatief hoge CZV waarvan de biodegradeerbaarheid zeer laag is. Daarnaast is er een hoge 
concentratie aan ammonium terug te vinden in het percolaat.  
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2.3 Wetgeving 
2.3.1 Indeling en milieuvergunning 
In het Vlaams reglement betreffende de milieuvergunning (VLAREM) I worden verschillende 
inrichtingen: nl. bedrijven, werkplaatsen, opslagplaatsen, machines, installaties, toestellen en 
handelingen, ingedeeld volgens hoe belastend zij zijn voor het milieu. Deze lijst van als hinderlijk 
beschouwde inrichtingen is terug te vinden in bijlage 1 van het VLAREM 1. De inrichtingen zijn 
ingedeeld in drie klassen die bepalen of een bedrijf al dan niet vergunnings- of meldplichtig is. Klasse 
1 wordt hierbij als meest hinderlijk voor het milieu beschouwd. De vergunning die klasse 1 bedrijven 
nodig hebben moeten worden aangevraagd bij de provincie. Bij klasse 2 en 3 wordt verwacht dat zij 
zich wenden tot de gemeente om respectievelijk een vergunning aan te vragen en hun meldingsplicht 
uit te voeren. De inrichtingen met betrekking tot storten vallen onder rubriek 2: “afval” en onder “2.3 
Opslag en verwijdering van afvalstoffen”, meer bepaald 2.3.6: stortplaatsen. Alle categorieën van 
stortplaatsen vallen onder klasse 1 (VlaamseRegering, 2013a). 
Daarnaast vallen stortplaatsen die percolaat lozen ook onder Rubriek 3: Afvalwater en koelwater, nl. 
Rubriek 3.4. “Lozen van bedrijfsafvalwater dat gevaarlijke stoffen bevat”. en ook onder Rubriek 3.6.3: 
“Afvalwaterzuiveringsinstallaties voor de behandeling van bedrijfsafvalwater dat al dan niet één of 
meerdere van de in bijlage 2C bij titel I van het VLAREM bedoelde gevaarlijke stoffen bevat in 
concentraties hoger dan de indelingscriteria, vermeld in de kolom “indelingscriterium GS (gevaarlijke 
stoffen)” van artikel 3 van bijlage 2.3.1 van titel II van het Vlarem”. Verder wordt er nog opgedeeld op 
basis van het lozingsdebiet. Aangezien de meeste stortplaatsen wellicht tussen de 2 en 100 m³/u lozen 
vallen ze hiervoor onder klasse 2.   
2.3.2 Lozingsnormen 
In VLAREM II zijn de milieuvoorwaarden opgenomen die van toepassing zijn op de ingedeelde 
inrichtingen. Er zijn zowel algemene voorwaarden als sectorale voorwaarden terug te vinden. De 
emissievoorwaarden die in de algemene voorwaarden terug te vinden zijn, moeten in principe worden 
gevolgd, tenzij er sectorale normen van toepassing zijn. Er kunnen bijzondere voorwaarden worden 
opgelegd in de milieuvergunning . Dit kan zowel een verstrenging als een versoepeling van een norm 
betekenen. Hierin dient volgende volgorde te worden aangehouden volgens toenemende 
belangrijkheid:  
algemene < sectorale < bijzondere voorwaarden 
De sectorale lozingsnormen zijn terug te vinden in bijlage 5.3.2. Stortplaatsen (inrichtingen, vermeld 
in rubriek 2.3.6 van de indelingslijst) worden vermeld onder punt 41. Voor het lozen van 
stortplaatspercolaat wordt een onderscheid gemaakt tussen lozen in oppervlaktewater en in de riool. 
De sectorale lozingsnormen worden weergegeven in Tabel 2. 
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Tabel 2: sectorale lozingsnormen voor het lozen van bedrijfsafvalwater van stortplaatsen (VlaamseRegering, 2013b). 
Parameters eenheden waarde 
Lozen in oppervlaktewater 
Ondergrens pH pH-unit 6,5 
Bovengrens pH pH-unit 10,5 
Temperatuur °C 30,0 
Zwevende stoffen mg/l 60,0 




Som van anionische, niet-ionogene en 
kationische oppervlakteactieve stoffen 
mg/l 3,0 
Ammonium mg N /l 100,0 
Bzv mg O2/l 150,0 
Czv mg O2/l 450,0 
Fenolen mg/l 1,0 
Elektrische geleidbaarheid µs/cm 6000 
Cadmium mg/l 0,60 
Kwik mg/l 0,15 
Lozen in riool 
Ondergrens pH pH-unit 6,0 
Bovengrens pH pH-unit 10,5 
Temperatuur °C 45,0 
Afmeting zwevende stoffen mm 10,0 
Zwevende stoffen mg/l 1000,0 
Petroleumetherextraheerbare stoffen mg/l 500,0 
Elektrische geleidbaarheid µs/cm 6 
Totaal cadmium mg/l 0,60 
Kwik  mg/l 0,15 
   
   
Naast deze lozingsnormen en de extra normen die eventueel nog worden opgenomen in de 
milieuvergunning moet een afvalwater dat geloosd wordt in principe voldoen aan de basis 
milieukwaliteitsnormen. Volgens artikel 4.2.3.1. in VLAREM II mogen van de gevaarlijke stoffen als 
bedoeld in bijlage 2C, “in concentraties hoger dan de indelingscriteria, vermeld in de kolom 
‘indelingscriterium GS (gevaarlijke stoffen)’ van artikel 3 van bijlage 2.3.1 van titel II van het VLAREM, 
enkel die stoffen worden geloosd waarvoor in de milieuvergunning emissiegrenswaarden zijn 
vastgesteld.” Het indelingscriterium GS is terug te vinden in Bijlage 1.  
In dit werk zullen resultaten worden vergeleken met de sectorale lozingsnormen en de lozingsnormen 
voor gevaarlijke stoffen uit het indelingscreterium GS. Hierbij moet worden vermeld dat het mogelijk 
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is dat de uiteindelijke lozingsnormen van bedrijven hier van afwijkt en onderling verschillend is, door 
verschillen in de milieuvergunning.   
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2.4 Behandelingstechnieken uit de literatuur 
Wanneer de range van probleemparameters uit Tabel 1 wordt vergeleken met wat de sectorale 
lozingsnormen uit Tabel 2, is duidelijk dat er afvalwaterzuiveringstechnieken nodig zullen zijn om de 
polluenten tot onder de lozingsnorm te kunnen brengen, vooraleer er mag worden geloosd. 
Onderstaand wordt een overzicht gegeven van technieken die in de literatuur worden voorgesteld als 
interessant voor de toepassing op het behandelen van stortplaatspercolaat. Een overzicht van de 
onderverdeling die hier gebruikt wordt en enkele technieken is terug te vinden in Figuur 8.  
 
Figuur 8: overzicht en onderverdeling van percolaatbehandelingstechnieken 
2.4.1 Biologische technieken 
Het biologisch behandelingsproces bij afvalwater is gebaseerd op het optimaliseren van de groei van 
micro-organismen in een gecontroleerd milieu. Parameters waar de groei van afhankelijk is, zijn 
bijvoorbeeld temperatuur, pH, zuurstof en de aanwezigheid van allerlei nutriënten. Verschillende 
families van micro-organismen zijn in staat om samen organische stoffen af te breken en anorganische 
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worden gezien als polluenten kunnen zo als voedingsbron dienen voor organismen die ze gebruiken in 
hun metabolisme.  
Er worden op grote schaal biologische behandelingsinstallaties gebruikt voor de behandeling van 
stortplaatspercolaat. Biologische behandelingstechnieken worden idealiter gebruikt voor percolaat 
met een hoog BZV-gehalte en zorgen ervoor dat biodegradeerbare organische stoffen afgebroken 
kunnen worden. Deze afbraak wordt verwezenlijkt door micro-organismen die lange organische 
moleculen afbreken tot CO2 en slib bij aerobe omstandigheden, of tot biogas bij anaerobe 
omstandigheden (Renou et al. 2008). Naast het verwijderen van organische componenten hebben 
biologische technieken toegepast op stortplaatspercolaat ook al bewezen stikstofcomponenten te 
kunnen verwijderen uit het afvalwater via nitrificatie/denitrificatie. Vooral bij jong percolaat, waar er 
ook een hoge biodegradeerbaarheid (hoge BZV/CZV-verhouding) is deze techniek erg effectief. Deze 
biodegradeerbaarheid zal echter dalen met het verouderen van de stortplaats. Enerzijds komt dit 
doordat de gemakkelijkste bioafbreekbare stoffen in een eerdere fase al zijn afgebroken in de 
stortplaats, waardoor een ouder percolaat meer en meer recalcitrante substanties zoals humus-, 
fulvinezuren en xenobiotische organische stoffen bevatten die niet worden verwijderd door een 
biologische zuivering. Een ander proces dat een rol speelt in de vermindering van de 
biodegradeerbaarheid, is dat andere polluenten – zoals zouten – in  verhouding met de bioafbreekbare 
stoffen in hogere concentraties voorkomen, en daardoor voor een inhiberend effect kunnen zorgen bij 
de micro-organismen (Aziz et al. 2011). Het kan ook voorkomen dat er van bepaalde nutriënten 
onvoldoende aanwezig is waardoor de organismen de BZV niet efficiënt kunnen afbreken (Zhao et al. 
2012). Wanneer de BZV/CZV verhouding lager wordt dan 0,1 is een biologische behandeling minder 
aangewezen om de organische componenten te verwijderen en kan er ondanks de vaak hogere kosten 
beter gebruikt worden gemaakt van fysicochemische technieken. Algemeen wordt de biologische 
behandeling wel nog steeds als de beste behandeling gezien qua verwijdering en kostprijs bij 
afvalwaters met hoge biodegradeerbaarheid. Echter, om aan de steeds strenger wordende 
lozingsnormen te kunnen blijven voldoen zal een biologische zuivering alleen onvoldoende zijn om het 
water te kunnen behandelen. Een gecombineerd proces is dus meestal aangewezen (Omar & Rohani 
2015). 
De biologische behandelingstechnieken worden hieronder onderverdeeld in 2 soorten: de aerobe en 
de anaerobe biologische behandeling. Uit anaerobe systemen kan energie gerecupereerd worden 
onder de vorm van biogas, wat proceskosten gunstig beïnvloedt. Bij de aerobe processen dient energie 
toegevoegd te worden om de processen te laten doorgaan. Afhankelijk van het proces dat wordt 
toegepast dient dus eventueel zuurstof toegevoegd te worden (Renou et al. 2008). 
2.4.1.1 Aerobe biologische behandelingstechnieken 
Bij biologische behandelingstechnieken die gebruik maken van een aeroob milieu breken micro-
organismen organische stoffen af tot CO2 en water, en zetten ammonium om naar nitraat bij de 
aanwezigheid van zuurstof. Wanneer er een anoxische periode, zonder toevoeging van zuurstof, volgt, 
kan het nitraat worden omgezet naar stikstofgas dat op die manier uit het proces verdwijnt.  
Er zijn een aantal verschillende systemen die volgens dit principe werken. Enkele veel voorkomende 
technieken worden hieronder opgesomd.  
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2.4.1.1.1 Beluchte lagunes 
De beluchte lagunes worden ook wel stabilisatieponden genoemd. Meestal is een beluchte lagune een 
soort vijver van 1 à 2 meter diep. Het bovenste gedeelte van de vijver staat in contact met de lucht en 
bevat zuurstof. Hier kunnen de aerobe micro-organismen leven. In de diepere gedeeltes van de vijver 
zijn er anoxische en anaerobe zones terug te vinden. Hier kunnen denitrificerende bacteriën het in de 
aerobe laag gevormde nitraat uit ammonium omzetten naar stikstofgas (Gao et al. 2014). Naast het 
verwijderen van BZV en ammonium wordt deze techniek ook ingezet voor het verwijderen van 
pathogene bacteriën. Voordelen van deze techniek is dat ze zeer simpel en goedkoop is, maar toch in 
staat is hoge verwijderingsrendementen te halen (Renou et al. 2008). Ze kunnen gebruikt worden voor 
het behandelen van percolaat dat rijk is aan ammonium (tot >1000 mg/l) (Visvanathan et al. 2004). 
Daarnaast kan het dankzij zijn groot volume ook variaties aan influentconcentraties en debieten 
opvangen. Nadelen aan de techniek zijn dat het veel plaats benodigd, dat het niet kan afgedekt worden 
om de temperatuur onder controle te houden waardoor het proces kan stilvallen in de winter, en er 
kan gemakkelijk geurhinder ontstaan (Mæhlum 1995; Carey et al. 2000; Renou et al. 2008). 
In de literatuur zijn er verschillende resultaten terug te vinden voor deze techniek. Mehmood et al 
(2009) toonde aan dat tot 75% van de CZV kan verwijderd worden bij een verblijftijd van minstens 11 
en maximaal 254 dagen. Hier werd eveneens een goede ammoniumverwijdering behaald, nl. 99%. Bij 
het onderzoek van Fernandes et al (2012), lagen de verwijderingen iets lager. Er werd respectievelijk 
56% en 82% van CZV en ammonium verwijderd. De lagere CZV verwijdering werd verklaard door 
gedeeltelijke inhibitie via algen. Robinson en Grantham (1988) bekwamen maar liefst 97% CZV 
verwijdering en 93% ammonium verwijdering bij een verblijftijd van 10 dagen. Mæhlum (1995) vond 
tot slot dat er ook N, P en Fe werd verwijderd met een efficiëntie van boven de 70%. Hoewel deze 
verwijderingspercentages relatief hoog zijn, werd in de meeste gevallen de lozingsnorm niet gehaald. 
Hercirculatie of combinatie met andere technieken wordt voorgesteld (Mehmood et al. 2009; 
Fernandes et al. 2013; Robinson & Grantham 1988). Belangrijke opmerking bij deze resultaten is dat 
verschillende soorten stortplaatspercolaat sterk kunnen verschillen van inhoud. Dit maakt dat er ook 
sterk verschillende verwijderingsefficiënties kunnen zijn bij bepaalde technieken. Bij een afvalwater 
dat veel recalcintrante CZV heeft, en weinig BZV, zullen de verwijderingspercentages voor CZV een stuk 
lager liggen, gezien de werking gebaseerd is op het verwerken van BZV door micro-organismen.  
2.4.1.1.2 Conventioneel actief slibsysteem 
In een conventioneel actief slibsysteem neemt de biodegradatie plaats in een volledig gemengde 
reactor. De reactor wordt ook belucht om aerobe omstandigheden te garanderen. Een serie van 
biochemische reacties nemen hier plaats waardoor de micro-organismen gaan groeien en er dus 
nieuwe biomassa wordt geproduceerd (Carey et al. 2000). Zoals te zien op Figuur 9 is er naast de 
reactor een bezinktank die niet belucht wordt. De bezinktank dient om de de biomassa te doen 
bezinken. Het slib wordt grotendeels teruggestuurd naar de bioreactor, een ander deel wordt gespuid 
en moet worden verwerkt of afgevoerd. Nog voor de beluchte tank in het proces, komt de 
denitrificatietank met een anoxisch milieu. Het afvalwater vanuit de beluchte bioreactor wordt hierin 
gerecirculeerd, zodat het nitraat dat zich gevormd heeft uit ammonium hier onder anoxische 
omstandigheden omgezet kan worden in stikstofgas. De reden dat in deze reactor ook het influent 
wordt toegevoegd, is omdat er dan BZV aanwezig is, die noodzakelijk is om de reactie naar stikstofgas 
te laten doorgaan. Indien niet, zou er een externe BZV bron moeten worden toegevoegd. In geval dat 
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de BZV in het influent te weinig is om aan de eisen te voldoen om alle stikstof te kunnen omzetten, 
moet dit sowieso worden toegevoegd, zoals bij een oud percolaat vaak het geval is.  
 
Figuur 9: conventioneel actief slibsysteem (Vito 2010) 
Dit systeem is een stuk intensiever dan de hierboven besproken lagunes, gezien er intensief wordt 
belucht, waardoor een veel grotere belading aan micro-organismen kan groeien in de reactor. Er kan 
0,1 tot 0,6 g slib per gram toegevoegde BZV groeien. Het voordeel hiervan is dat er dus op een kleinere 
plaats efficiënt organische stoffen en stikstofverbindingen kunnen worden verwijderd op een 
gecontroleerde manier. Een belangrijk nadeel is de extra energiekost die voornamelijk naar 
zuurstoftoevoer gaat. Ook het extra slib dat geproduceerd wordt moet worden verwerkt en brengt 
een extra kost met zich mee. Daarnaast kan een te hoge ammoniumconcentratie tot inhibitie leiden 
en zijn er soms langere beluchtingstijden nodig dan het debiet toelaat en is er een buffer noodzakelijk 
om de fluctuaties in influent op te vangen. Door deze nadelen wordt er meer naar robuustere 
systemen gegrepen als alternatief (Vito 2010; Carey et al. 2000; Abbas et al. 2009; Renou et al. 2008) . 
Kettunen et al. (1996) vond in zijn toepassing op stortplaatspercolaat een verwijdering van maximum 
75% van de resterende CZV bij het gebruik van een actief slib systeem nadat het afvalwater al eens 
anaeroob werd behandeld. Hierbij werd ook 80% van de ammonium verwijderd. Het behandelde 
percolaat had een hoge degradeerbaarheid.  
2.4.1.1.3 Sequenching batch reactors (SBR) 
Een alternatief voor het conventioneel systeem zijn de sequenching batch reactors, zoals gebruikt 
wordt op de site van IMOG. In tegenstelling tot het conventioneel systeem waar verschillende 
processen in verschillende tanks dienden te gebeuren, gaan zowel aerobe processen, anaerobe 
processen en bezinking door in dezelfde tank. Dit gebeurt doordat de verschillende processen elkaar 
in periodes opvolgen, zoals afgebeeld wordt in Figuur 10.  
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Figuur 10: opvolging van fases in een SBR-systeem (Vito 2010) 
Door deze manier van opereren is het proces een stuk robuuster en minder afhankelijk van variaties 
in influentconcentraties (Laitinen et al. 2006). Percolaten met een BZV/CZV –verhouding van minimum 
0,09 kunnen worden behandeld met SBR. Nadeel is wel dat de slibbezinking minder kan zijn dan bij 
een conventioneel systeem (Aziz et al. 2011; Vito 2010).  
Neczaj et al. (2005) probeerde deze techniek uit op een synthetisch percolaat en stelde vast dat 85% 
van de CZV kon worden verwijderd. Een daling van 2200 mg/l naar 500 mg/l in CZV werd vastgesteld 
door Laitinen et al. (2006) wanneer er een SBR getest werd op stortplaatspercolaat. Uygur & Kargı 
(2004) kregen 62% CZV-verwijdering en 31% ammoniumverwijdering als resultaat. Betere 
verwijderingen werden gevonden wanneer er actief kool in poedervorm werd toegevoegd. Dit werd 
eveneens vastgesteld door Aziz et al (2011) . 
2.4.1.1.4 Systemen met aangehechte groei 
De vorige systemen maakten gebruik van micro-organismen die vrij groeiden in het systeem en zo een 
slib vormden. Er bestaan echter ook systemen die gebruik maken van biofilms of -filters ter 
behandeling van percolaat. Er wordt gebruik gemaakt van poreuze polymeermaterialen die in 
beweging gebracht worden in een beluchtingstank. De micro-organismen hechten zich aan deze 
polymeermaterialen en vormen er een biofilm op. In deze biofilm gaan de zelfde processen door als in 
de andere technieken om BZV en ammonium te verwerken. Het grote voordeel van deze systemen is 
dat er geen biomassa verloren gaat. Verder gaat nitrificatie ook door bij lagere temperaturen dan in 
systemen zonder aanhechting. De denitrificatie kan doorgaan op het zelfde moment als de nitrificatie 
omdat er binnenin de biofilm anoxische zones zijn (Renou et al. 2008; Loukidou & Zouboulis 2001). 
Ook van deze aangehechte systemen bestaan er verschillende uitvoeringsvormen. Renou et al. (2008) 
bespreekt 2 types van deze behandelingsmethode, namelijk het oxidatiebed (Engels : trickling filter) 
en het bewegend bed biofilmreactor. In het oxidatiebed wordt gebruik gemaakt van een biofilter. De 
ammoniumverwijdering die behaald wordt met behulp van deze methode kan tot boven de 90% 
bedragen. In de tweede uitvoering (bewegend bed biofilmreactor) wordt een poreus 
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polymeermateriaal constant in beweging gehouden in een beluchtingstank waarbij een biofilm op het 
oppervlak gevormd kan worden. Deze methode kan leiden tot een stikstofverwijdering van 90 % en 
een CZV-verwijdering van ongeveer 20 %. In combinatie met een granulair actief koolstaal kan zelfs 
een verwijdering van 85-90% ammoniakale stikstof en 60-81 % CZV-verwijdering bekomen worden 
(Renou et al. 2008). 
2.4.1.2 Anoxische processen 
2.4.1.2.1 Anammox en OLAND  
Ook stikstof kan gedeeltelijk anoxisch worden verwijderd. Dit gebeurt via zogenaamde 
Anammoxbacteriën. Anammox staat voor anaerobic ammonium oxidation. De autotrofe bacteriën 
gebruiken ammonium als elektronendonor en nitriet als elektronenacceptor. Om deze reden moet het 
Anammoxproces altijd worden gecombineerd met een gedeeltelijke nitrificatie, zodat een deel van het 
ammonium al wordt omgezet naar nitriet. Dit proces gebeurt aeroob onder specifieke condities die 
nitraatoxidatie limiteren. De combinatie van afbraak van ammonium en nitriet door 
Anammoxbacteriën en het proces dat ammonium gedeeltelijk omzet naar nitriet, kent vele 
benamingen, maar zal hier verder het worden aangeduid met het OLAND-systeem, en kan plaats 
vinden in eenzelfde reactor. Het Anammoxproces heeft enkele belangrijke voordelen. Anammox-
bacteriën hebben geen BZV nodig om ammonium en nitriet te kunnen omzetten naar stikstofgas. 
Omdat in het klassieke nitrificatie/denitrificatie vaak veel BZV nodig is om alle stikstof te kunnen 
verwijderen, en een biologisch gestabiliseerd percolaat weinig BZV bevat (zie Tabel 1), moet er een 
koolstofbron worden toegevoegd. Dit is niet nodig als er Anammox wordt gebruikt, en kan op die 
manier een serieuze besparing teweeg brengen. Een ander voordeel is dat er zeer weinig slib wordt 
gevormd, zodat in tegenstelling tot aerobe zuivering niet vaak slib moet worden gespuid en worden 
verwerkt. Dit brengt echter ook een belangrijk nadeel met zich mee. De groei van de Anammox gaat 
erg traag. 100 tot 150 dagen zijn nodig om een Anammoxreactor volledig tot volle capaciteit te laten 
groeien (J. L. Gao et al. 2015; Dongen et al. 2001; Strous et al. 1997). 
Hoewel serieuze besparingen mogelijk zijn via deze techniek vormen de nadelen toch nog een drempel 
om de techniek toe te passen op volle schaal. De onderstaande voorbeelden uit de literatuur zijn testen 
die gebeurden op laboschaal. Liang & Liu (2008) behaalden verwijderingspercentages van 60% en 63% 
voor respectievelijk ammonium en nitriet. Een te hoge concentratie aan nitriet (tot meer dan 1g/l) die 
inhibitie veroorzaakte wordt hier aangehaald als reden voor de lage stikstofverwijdering. Ruscalleda 
et al. (2008) haalden wel een gemiddelde stikstofverwijdering van 87,2% , maar hadden eveneens 
problemen door nitrietaccumulatie waardoor af en toe de reactor moest worden stilgelegd en 
opnieuw opgestart. In de studie werd eveneens het effect van de combinatie van AnammoxAnammox-
bacteriën met heterotrofe denitrificeerders op het percolaat getest. 85,1% van de stikstofverwijdering 
bleek door de Anammox-bacteriën te komen. De heterotrofe denitrificeerders werden geremd door 
de lage biodegradeerbaarheid.  
Ook zonder Anammoxbacteriën is het mogelijk om te besparen op zuurstof- en 
koolstofbrontoevoeging. Dit gebeurt bijvoorbeeld bij het zogenaamde SHARON-proces. Hier wordt 
door een specifieke verblijftijd en temperatuur er voor gezorgd dat ammonium geoxideerd wordt tot 
nitriet, maar vervolgens niet verder wordt geoxideerd naar nitraat. Dit zorgt voor een kortsluiting in 
het proces naar de omzetting tot stikstofgas, waardoor er 25% op zuurstof en 40% op koolstofbron 
kan worden bespaard.  
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2.4.1.3 Anaerobe biologische behandelingstechnieken 
Anaerobe biologische behandeling gaat door in afwezigheid of zuurstof. Het proces om polluenten af 
te breken gaat in twee stappen. In een eerste fase zetten facultatieve micro-organismen complexe 
organische stoffen om in organische zuren. Nadien kunnen obligaat anaerobe organismen de vluchtige 
zuren omzetten in CO2 en biogas. Dit gas kan opgevangen worden om energie uit te halen 
(Kheradmand et al. 2010). De andere voordelen van anaerobe zuivering zijn dat er CZV-concentraties 
van meer dan 10 g/l kan behandelen, er minder slib wordt geproduceerd, en een goede 
metaalverwijdering. De metaalverwijdering komt doordat er onoplosbare metaalsulfides worden 
gevormd bij de reductie van sulfaten. Hierbij wordt eveneens waterstofsulfide gevormd wat 
geurhinder kan veroorzaken (Abbas et al. 2009). Het is belangrijk dat bij de installatie geen gassen 
kunnen ontsnappen, zowel voor geurhinder als voor valorisatie van het biogas. Er zijn ook een aantal 
nadelen verbonden aan de anaerobe zuiveringstechnieken. De reactiesnelheid is niet zo snel als bij 
aerobe behandeling en het is erg gevoelig aan schommelingen in pH en temperatuur. Daarnaast valt 
het ook voor dat nitriet of nitraat begint te accumuleren in het proces, wat de biogasvorming kan 
belemmeren. Het effluent van een anaerobe zuiveringsstap zal een verhoogde concentratie aan 
opgeloste amines en sulfides bevatten, dat ongeschikt is om te lozen, bovendien zal er geen 
ammonium zijn verwijderd. Nabehandeling met een aerobe zuiveringsstap wordt aangeraden 
(Visvanathan et al. 2004; IPPC 2007). 
Er bestaan verschillende uitvoeringsvormen van anaerobe biologische behandelingstechnieken. 
Voorbeelden zijn anaerobe sequencing batch, opwaartse anaërobe filter, anaërobe hybride bed, CSTR 
(volledig geroerde tank reactor), en anaerobe vergisters. Ook anearobe systemen kunnen in 
aangehechte vorm of losse vorm gebruikt worden (Kawai et al. 2012; Kettunen et al. 1996; Timur & 
Özturk 1999; Visvanathan et al. 2004). 
 
Figuur 11: schematische voorstelling van anaerobe vergister (Dahl 2015) 
In de literatuur zijn er een aantal voorbeelden terug te vinden waar anaerobe zuiveringstechnieken 
worden ingezet voor het behandelen van stortplaatspercolaat. Kawai et al. (2012) haalde 40% CZV-
verwijdering bij een percolaat met een influentconcentratie tussen de 2621 en 16 832 mg/l CZV. Het 
onderzoek toonde wel aan dat hoge zoutconcentraties zoals in stortplaatspercolaat voor problemen 
kunnen zorgen. In de labostudie van Kettunen et al (1996) werd bij het gebruik van een Upflow 
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anaerobic sludge blanket bij een temperatuur van 24°C maximum 75% CZV-verwijdering gehaald. Bij 
een temperatuur van 11°C was dit slechts maximum 65% en was de biogasproductie ook een derde 
minder. In de studie toonde Kettunen aan dat er accumulatie van anorganische componenten was, 
maar dat had tijdens het verloop van de studie geen invloed op de resultaten. Timur et al ( 1999) 
gebruikte tot slot een anaerobe sequencing batch reactor en behaalde hiermee een verwijdering van 
64 tot 85%.  
2.4.2 Fysicochemische technieken 
Waar biologische behandelingstechnieken meer worden ingezet voor het verwijderen van 
biodegradeerbare CZV, worden fysicochemische technieken meer gebruikt om recalcitrante CZV te 
verwijderen uit het percolaat. Ze worden ook gebruikt voor het verwijderen van andere niet biologisch 
afbreekbare stoffen zoals toxische stoffen. Daar waar bij de biologische zuivering polluenten meestal 
worden ‘geconsumeerd’ en afgebroken, gaan de meeste fysicochemische technieken uit van een 
scheidingsprincipe of opconcentratie (Renou et al. 2008). Fysicochemische technieken kunnen zowel 
als voorbehandeling, hoofdzuivering als polishingstap worden ingezet (Gao et al. 2014). 
Er bestaan echter heel wat verschillende soorten fysicochemische technieken, elk met hun voor- en 
nadelen. Hieronder worden de technieken besproken die volgens de literatuur toepassingen kennen 
of kunnen kennen voor het behandelen van stortplaatspercolaat.  
2.4.2.1 Koolwaterstofafscheider 
Een koolwaterstofafscheider wordt ook wel een olie/waterafscheider genoemd. Deze 
voorbehandelingstechniek wordt gebruikt om te vermijden dat er olieresten in het zuiveringsproces 
terecht komen. Het principe van de koolwaterstof afscheider is in Figuur 12 afgebeeld. Er wordt 
gebruik gemaakt van het principe dat koolwaterstoffen niet oplosbaar zijn in water en een lagere 
dichtheid hebben. Daardoor hebben ze de neiging om te drijven op het water. In het eerste 
compartiment van de koolwaterstof afscheider wordt de bovenste laag van het inkomend afvalwater 
via een overloop afgescheiden. Verder in de stroomrichting van de zwaardere bestanddelen, met o.a. 
water, is een lamellenpakket geïnstalleerd. Oliedeeltjes die dreigen mee te glippen met het water 
komen er mee in contact en klitten samen tot grotere deeltjes, zodat ze stijgen naar het oppervlak, 
waar de olie wordt afgescheiden. Soms wordt hier ook een coalescentiefilter gebruikt. Deze heeft een 
groter specifiek oppervlak zodat het rendement van het bovengenoemde mechanisme hoger is en ook 
kleinere oliedeeltjes kunnen worden opgevangen. Het olievrije water wordt verderop via een 
duikschot weggeleid. Deze techniek is wel enkel toepasbaar op stoffen die voldoende verschillen in 
dichtheid met water en niet of zeer slecht oplosbaar zijn. Ook in geval van emulsies mist de 
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koolwaterstof afscheider zijn nut, maar er kunnen wel emulsiebrekers worden toegevoegd om emulsie 
te vermijden (ITALTRACO n.d.; Vito 2010). 
 
Figuur 12: Principeschema Olie/waterafscheider (Vito 2010) 
2.4.2.2 Lucht strippen 
Lucht strippen (of Air stripping in Engels) wordt gebruikt voor het verwijderen van ammonium en 
vluchtige organische stoffen. Ook wanneer er nog resten methaan zouden opgelost zijn in het 
stortplaatspercolaat kunnen deze via deze methode uit het afvalwater worden gescheiden. Het 
principe gaat als volgt: Er wordt lucht door het percolaat gestuurd waardoor het ammonium als 
ammoniakgas wordt meegenomen door de luchtstroom net als de vluchtige stoffen. Door de 
temperatuur en de pH bij dit proces te verhogen wordt de efficiëntie ook gevoelig verhoogd. Bij een 
neutrale pH en normale temperaturen gaat de verwijdering van de stikstof (ammoniak en ammonium) 
heel traag, omdat maar 2% zich in de ammoniak-vorm bevindt. Wanneer daarentegen de pH naar 10 
wordt verhoogd en de temperatuur naar 60 of 70°C wordt verwarmd, verschuift het evenwicht zodat 
er 80% zich in de ammoniakvorm bevindt. Het proces gaat meestal door in een toren, zodat er langere 
contacttijd is tussen het percolaat en de luchtbellen. Om het systeem energie-efficiënt te bedrijven 
kan eventueel een deel van de restwarmte die ontstaat bij de verbranding van het biogas gebruikt 
worden om de strippingstoren en de inkomende lucht te verwarmen (Carey et al. 2000; IPPC 2007; 
Gao et al. 2014). 
 
Figuur 13: pilootopstelling van een luchtstrippingseenheid op een stortplaats in de V.S.(THEIA LCC 2014) 
Toch heeft de techniek nog enkele nadelen. Allereerst zitten alle verontreinigingen die eerder uit het 
percolaat werden verwijderd nu in de lucht. Deze zal moeten behandeld worden zodat geen 
schadelijke gassen in het milieu terecht komen. Wanneer er weinig ammoniakale stikstof in het 
percolaat zit, of het grootste deel reeds is verwijderd, zullen grote hoeveelheden lucht nodig zijn om 
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verdere zuivering te voorzien. In dergelijke gevallen zullen de kosten te hoog worden om dit een 
competitieve techniek te maken. Een laatste nadeel is dat er vaak calciumcarbonaatafzetting ontstaat 
in de strippingstoren wanneer kalkmelk wordt gebruikt om de pH te doen stijgen  (Kurniawan et al. 
2006; IPPC 2007). 
Als voorbeeld uit de literatuur kan het onderzoek van Cheung et al. (1997) worden aangehaald. Een 
verwijdering schommelend tussen de 76-93% ammoniakale stikstof werd bereikt bij een ingaande 
concentratie schommelend tussen 556-705 mg/l. Er werd eveneens een CZV-verwijdering 
waargenomen tussen de 24 en 47%. Marttinen et al. (2002) bekwam na 24u strippen bij pH 11 89% en 
64% ammoniumverwijdering bij respectievelijk 20 en 6°C. Daarnaast werden ook CZV verwijderingen 
vastgesteld van 4 tot 21%. In het onderzoek van Calli et al. (2005) werd een ammoniumverwijdering 
van 94% bekomen na 12u strippen bij pH 11. De lozingsnormen werden ondanks de hoge verwijdering 
niet gehaald. De influentconcentratie van ammonium lag boven 2 g/l. De hoge verwijdering werd 
bekomen door met hoger luchtdebiet te werken en de luchtbellen te verkleinen via diffusers. De CZV-
verwijdering in dit onderzoek bleef onder 15%. Kabdaslı et al. (2000) tot slot behaalde een 
ammoniumverwijdering van 85% bij pH 12.  
In bovenstaande onderzoeken wordt telkens een vrij hoge verwijdering gehaald op laboschaal. Hierbij 
dient wel de opmerking worden gemaakt dat economische overwegingen niet in acht werden 
genomen bij het bepalen van de procesparameters. Hoewel het op volle schaal misschien efficiënter 
kan, mag de hoeveelheid lucht die nodig is om de ammoniak te kunnen strippen niet worden 
onderschat. Daarnaast zijn er ook kosten verbonden aan het behandelen van het gevormde gas en 
moeten er voor het verhogen en nadien verlagen van de pH extra chemicaliën worden gedoseerd. 
Desondanks vermeldt Li et al. (1999) dat strippen 20% goedkoper is dan biologische 
stikstofverwijdering, hoewel het niet duidelijk is welke kosten hier allemaal in mee gerekend zijn.  
2.4.2.3 Coagulatie en precipitatie 
Coagulatie en precipitatie worden in de literatuur vermeld als twee verschillende technieken. Hier 
worden ze samen onder een hoofdstuk geplaatst omdat het doel van beide technieken ongeveer 
dezelfde is: het neerslaan van de polluenten. De manier waarop dit gebeurt, is gebaseerd op 
verschillende principes. Bij precipitatie worden chemicaliën toegevoegd om opgeloste stoffen 
onoplosbaar te maken, zodat ze kunnen bezinken of uit het water gefiltreerd worden, terwijl bij 
coagulatie geladen, zwevende en reeds onoplosbare deeltjes in een colloïdaal systeem worden 
geneutraliseerd zodat het colloïdaal systeem breekt en de deeltjes eveneens kunnen bezinken. 
Flocculatie is een techniek dat vaak samen gaat bij beide technieken. Er wordt polymeer toegevoegd 
zodat de bezinkbare deeltje kunnen samenvlokken en sneller bezinken. Bij coagulatie kan een 
onderscheid worden gemaakt tussen chemische coagulatie, waar chemicaliën zoals poeders en 
vloeistoffen worden gebruikt om ladingen in het water te brengen, en elektrocoagulatie, waarbij de 
ladingen afkomstig zijn van elektroden.  
2.4.2.3.1 Chemische precipitatie 
Chemische precipitatie is een bewezen techniek die niet biodegradeerbare organische stoffen, zware 
metalen en ammonium uit afvalwater kunnen verwijderen. Het principe waarop de techniek 
gebaseerd is, is reacties veroorzaken via toevoegen van chemische stoffen waardoor de polluenten 
onoplosbare stoffen vormen. De onopgeloste deeltjes kunnen vervolgens via bezinking of filtratie uit 
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het afvalwater worden gehaald. Een in het verleden vaak gebruikt reagens was calciumhydroxide, ook 
wel gebluste kalk of kalkwater genoemd. Door dit toe te voegen stijgt de pH en worden sommige zware 
metalen onoplosbaar door het vormen van metaalhydroxydes. Er kan ook bijvoorbeeld natriumsulfide 
worden toegevoegd. Metaalsulfiden zijn sterk onoplosbaar over een brede pH-range, maar het gevaar 
bestaat wel dat sulfiden in het effluent terecht kunnen komen en ook de vorming van waterstofsulfide 
kan voorkomen en is een nadeel (Amokrane et al. 1997; Kurniawan et al. 2006; Vito 2010). 
Het voordeel aan deze techniek is dat het een eenvoudige en goedwerkende techniek is. De techniek 
kan in bepaalde gevallen heel specifieke componenten verwijderen en is dus selectief. Nadeel is wel 
dat er met een 1 op 1 molverhouding wordt gewerkt. Voor 1 mol polluent moet dus 1 mol van een 
bepaald reagens worden toegevoegd. Soms kunnen de doseringen daarom hoog oplopen. Er wordt 
hierdoor ook een grote hoeveelheid slib gevormd die (extern) moet worden verwerkt (Vito 2010; 
Enzminger et al. 1987). 
Amokrane et al (1997) beschrijft dat bij toevoeging van 1 tot 15 g/l calciumhydroxide verwijdering van 
90% aan zware metalen mogelijk is. Ook 40% CZV werd hier verwijderd. Kurniawan (2006) verwijderde 
51% nikkel, 46% lood, 78% ijzer en 77% mangaan door 8g/l calciumhydroxide toe te voegen. Hierbij 
dient wel benadrukt te worden dat in beide gevallen een erg hoge dosis calciumhydroxide werd 
toegevoegd.  
Recenter wordt precipitatie ook gebruikt om stikstof uit het afvalwater te verwijderen. Dat kan bij het 
vormen van struvietkristallen, ook wel gekend als magnesium ammonium fosfaat. Op die manier kan 
ook magnesium en fosfaat uit het afvalwater worden gehaald. Het struviet kan gewonnen worden als 
een redelijk zuiver mineraal en kan hergebruikt worden als kunstmest of als grondstof voor 
fosfaatproductie. Het kristal kan gevormd worden bij een 1:1:1 verhouding tussen Mg:NH4:PO4 en bij 
een hoge pH. Hier is ook meteen een belangrijk nadeel aan verbonden. Omdat in stortplaatspercolaat 
meestal ammonium in een veel grotere hoeveelheid aanwezig is dan magnesium of fosfaat, zullen deze 
laatste 2 moeten worden toegevoegd om ammonium in een redelijke mate te kunnen verwijderen, 
wat niet echt duurzaam kan worden genoemd. (Le Corre et al. 2009; Abbas et al. 2009) . 
Abbas et al (2009) verkreeg via struvietprecipitatie een ammoniumverwijdering van 98% bij een pH 
tussen 8,5 en 9. Altinbaş et al. (2002) bekwam 85% ammoniumverwijdering bij een pH van 9,2 en Di 
Iaconi et al. (2010) bekwam 95% ammoniumverwijdering bij een pH van 9, maar daar werd wel een 
2:1:1 Mg:NH4:PO4 verhouding gekozen.  
2.4.2.3.2 Chemische coagulatie 
Bij chemische coagulatie is het doel het destabiliseren van een colloïdale oplossing. Bij een colloïdaal 
systeem zijn de polluenten in onoplosbare vorm terug te vinden in het afvalwater, maar zijn de deeltjes 
te klein om te bezinken. Colloïden zijn groter dan atomen en ionen, maar klein genoeg om onzichtbaar 
te zijn voor het menselijk oog. De grootte varieert tussen 0,001 en 10 µm. De reden dat ze zo klein 
blijven is omdat de deeltjes eenzelfde lading bevatten en elkaar daarom afstoten. Met het toevoegen 
van coagulant worden er tegengestelde ladingen toegevoegd zodat de ladingen van de polluenten 
geneutraliseerd worden. Vanaf dan is het mogelijk om samen te klitten met andere deeltjes, waardoor 
er grotere deeltjes ontstaan die wel kunnen bezinken. Een voorbeeld van de vlokvorming is afgebeeld 
in Figuur 14. De hoeveelheid chemicaliën die moet worden toegevoegd is afhankelijk van de 
hoeveelheid colloïdale deeltjes in het afvalwater. Daarnaast hebben ook de sterkte van de lading van 
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de afstotende deeltjes en de affiniteit met water invloed op de hoeveelheid coagulant die er moet 
worden toegevoegd. Er bestaat heel wat coagulanten, enkele vaak gebruikte voorbeelden zijn 
ijzertrichloride, polyaluminiumchloride, ijzersulfaat en laag-moleculaire polymeren. De dosering, net 
als het type coagulant dat best wordt toegevoegd, is bij elk type afvalwater anders en moet worden 
bepaald met jartesten in een labo (Tatsi & Zouboulis 2002; Wang et al. 2004; Li, Hua, et al. 2010). 
 
Figuur 14: Het vormen van vlokken na toevoeging van coagulant aan stortplaatspercolaat 
Coagulatie is een techniek die wel vaker wordt gebruikt voor het behandelen van stortplaatspercolaat. 
Er kunnen zowel zware metalen als moeilijk degradeerbare organische stoffen mee worden 
verwijderd. Coagulatie is bij toepassing op stortplaatspercolaat het efficiëntst bij percolaat van oudere 
stortplaatsen. Een verwijdering van 50-60% in CZV kan worden gehaald bij oud percolaat, terwijl bij 
jong percolaat dit slechts 10-25% is. Coagulatie verwijdert voornamelijk organica met een moleculair 
gewicht van hoger dan 500. 59-73% van de verwijderde organische stoffen hebben een dergelijk 
moleculair gewicht. Het percentage verwijdering bij CZV van een lager moleculair gewicht ligt dus een 
stuk lager (Wang et al. 2004). 
Positief aan deze techniek is dat het dus recalcitrante CZV kan verwijderen dat door biologische 
technieken niet kan worden verwijderd. Daarnaast is ook metaalverwijdering mogelijk. Bovendien is 
het een relatief simpele uitvoering, waardoor de investeringskost niet hoog ligt. Nadeel is wel dat, net 
zoals bij chemische precipitatie, er slib wordt gevormd dat ook moet worden verwerkt. Dit slib kan 
gescheiden worden van het afvalwater via bezinking, flotatie of filtratie. Daarnaast moeten er ook 
chemicaliën worden toegevoegd, die gedeeltelijk in het effluent terecht komen (Vito 2010; Li, Hua, et 
al. 2010). 
In de literatuur zijn er heel wat voorbeelden terug te vinden van coagulatie dat wordt toegepast als 
behandeling bij stortplaatspercolaat, eventueel ter voorbehandeling. Hieronder volgen een aantal 
voorbeelden. Jamali et al. (2009) behandelde gedeeltelijk gestabiliseerd stortplaatspercolaat met FeCl3 
en behaalde een CZV-verwijdering van 41% bij pH 7,7 en 56% verwijdering bij pH 4,8. Bij diezelfde pH 
werd ook  Al2(SO4)3 als coagulant getest, maar werd slechts 39% CZV-verwijdering terug gevonden. 
Monje-Ramirez & Velásquez (2004) behaalden 67% CZV verwijdering bij het toevoegen van 2,4 g/l 
FeSO4 aan een met 4,6 g/l CZV verontreinigd stortplaatspercolaat dat biologisch gestabiliseerd was en 
bij een pH tussen 4 en 5. In hetzelfde onderzoek werd ook polyaluminiumchloride getest bij een pH 
van 5 tot 6. Hier werd 58% CZV-verwijdering behaald bij een toevoeging van 1,25 g/l coagulant. In het 
onderzoek van Li et al. (2010) werden verschillende coagulanten vergeleken. Polyijzersulfaat bekwam 
de hoogste CZV-verwijdering met 70%. Voor FeCl3 werd een maximale verwijdering van 68% gevonden 
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en voor polyaluminiumchloride was dit slechts 53%. Hoewel Comstock et al. (2010) aangeeft dat 
volgens de meeste literatuurbronnen FeCl3 als meest performant coagulant wordt gezien, werd in deze 
studie bekomen dat ijzersulfaat de hoogste CZV-verwijdering bekwam bij een onaangepaste pH van 8. 
Bij een hoge relatieve dosering van 1,4 mg ijzertrichloride per mg CZV in het influent werd slechts 10% 
CZV verwijderd met, waar bij aluminium sulfaat 14% en bij ijzersulfaat 23% CZV werd verwijderd bij 
een gelijkwaardige molaire belading.  
In de literatuur zijn dus heel wat verschillende resultaten terug te vinden die afhankelijk zijn van 
dosering, pH, leeftijd van percolaat, soort coagulant, …  
2.4.2.3.3 Elektrocoagulatie 
Ook bij elektrocoagulatie is het destabiliseren van een colloïdale oplossing het doel. Dit wordt op 
eenzelfde manier bereikt als bij de hierboven besproken chemische coagulatie. Ladingen worden in 
oplossing gebracht om de ladingen van de colloïdale deeltjes te neutraliseren zodat deze elkaar niet 
meer afstoten. Het verschil met chemische coagulatie zit hem in de wijze waarop de ladingen in 
oplossing worden gebracht. Bij chemische coagulatie gebeurt dit via het toevoegen van chemicaliën 
die in water oplossen. Bij elektrocoagulatie komt het coagulant in het afvalwater door middel van het 
oplossen van een elektrode. Via de kathode worden negatieve elektronen het water ingestuurd. Hier 
wordt een hydrolyse reactie op gang gebracht waarbij waterstofionen elektronen opnemen en 
reduceren tot waterstofgas. Aan de anode worden elektronen onttrokken. Hier wordt het aluminium 
of ijzer dat in ertsvorm op de anode zit geoxideerd tot Al3+ of Fe2+-ionen. Hierbij komen elektronen vrij 
die het stroomcircuit vervolledigen. Potentiaalafhankelijk vindt aan de anode eveneens de oxidatie van 
hydroxylionen plaats tot vorming van zuurstofgas, waarmee de hydrolysereactie vervolledigd is. 
Dankzij het ontstaan van zuurstof- en waterstofgas ontstaat er een flotatiemechanisme die vlokken 
met zich mee kunnen nemen naar de oppervlakte, waar het kan worden afgescheiden met het water. 
Het coagulant bestaat dus uit de Al3+ of Fe2+-ionen die in oplossing komen en de ladingen van de 
colloïden neutraliseren, waardoor geen afstoting meer is door de polluenten. Bij aanwezigheid van 
voldoende zuurstof in water oxideren de Fe2+-ionen ook snel tot Fe3+-ionen, waardoor ook deze laatste 
bijdragen tot het ladingsneutralisatieproces. Door botsing gaan de polluenten samenklitten en vlokken 
vormen die gemakkelijk worden meegenomen door de gasbelletjes (Ilhan et al. 2008; Vito 2010). 
 
Figuur 15: pilootunit van elektrocoagulatie met platenelektroden (HOENE srl 2016) 
Een eerste voordeel werd al vermeld. Door de geproduceerde gasbelletjes tijdens het proces gebeurt 
er flotatie, waardoor het niet nodig is om in een extra bezink-, filtratie- of centrifugatieunit te 
investeren. Het systeem is eveneens eenvoudig qua installatie en bediening. Systemen kunnen 
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geautomatiseerd worden waardoor de bediening praktisch kan worden beperkt tot onderhoud. In 
vergelijking met chemische coagulatie is het slib ook stabieler en gemakkelijker te ontwateren. 
Bovendien zal het minder opgeloste anorganische stoffen bevatten dan als er chemische producten 
worden toegevoegd. Er zijn bovendien geen bewegende delen in het systeem waardoor de 
onderhoudskost laag is. Wel moeten de elektroden frequent worden vervangen aangezien zij worden 
‘verbruikt’. Daarnaast is ook een nadeel dat de capaciteit kan verminderen van de techniek wanneer 
passivatiereacties doorgaan op de kathode. Uiteraard is er ook elektrische energie nodig om deze 
techniek te doen werken. Afhankelijk van de geleidbaarheid en de concentratie aan vervuiling kan de 
nood hiervan hoog oplopen (Vito 2010). 
De toepassing van elektrocoagulatie in de literatuur is eerder beperkt in vergelijking met conventionele 
technieken. Toch kunnen enkele voorbeelden worden aangehaald. Shivayogimath & Watawati (2013) 
voerden een batchexperiment met aluminiumelektrode uit waarbij ze een spanning van 9V over een 
afvalwater met 4.8 g/l CZV met een elektrische geleidbaarheid van 2.44 mS/cm legden. Na 35 minuten 
werd een CZV-verwijdering van 82,3% bekomen bij originele pH van 8.0 en 95,5% bij een pH van 5,8. 
Ilhan et al. (2008) maten een CZV-verwijdering van respectievelijk 32% en 45% voor een ijzer en 
aluminiumelektrode bij 30 minuten contacttijd en een stroomdensiteit van 348 A/m2 bij een 
influentconcentratie van 12 mg/l CZV en een BZV/CZV-verhouding van 0,41. Labanowski et al. (2010) 
bekwam een CZV-verwijdering van 45% bij piloot-experimenten met aluminiumelektrode, 10 A en 65 
V, 20s verblijftijd in reactor. Het behandelde influent had een CZV-concentratie van 380 mg/l en een 
elektrische geleidbaarheid van 3,2 mS/cm. 
2.4.2.3.4 Flocculatie 
Flocculatie is in principe geen afzonderlijke techniek om polluenten uit afvalwater te verwijderen. Het 
doel is eerder om bezinking, flotatie of filtratie beter of sneller te laten verlopen. Vandaar dat 
flocculatie vaak samen gaat met de bovengenoemde processen die zorgen dat er bezinkbare deeltjes 
zijn. Flocculanten zijn hoog-moleculaire stoffen met lange ketens die via bepaalde functionele groepen 
lokale ladingen bevatten. De polluenten die zich initieel als kleine deeltjes in het afvalwater bevinden 
kunnen aangetrokken worden door deze ladingen en zo kunnen er meerdere deeltjes op 1 polymeer 
terecht komen. Op die manier ontstaat een vlok die kan groeien als er telkens meerdere deeltjes en 
polymeren in elkaar vastgeklit geraken. Ook hier bestaan veel verschillende stoffen die kunnen worden 
gebruikt en elk een aparte toepassing kennen. De sterkte van de lading speelt een rol, de afstand 
tussen de functionele groepen, de lengte van polymeer, de mate van cross-linking, … Dus voor een 
optimale flocculatie te bekomen zijn eveneens jartesten nodig waarin verschillende zaken kunnen 
worden vergeleken met elkaar (Vito 2010). 
Verder in dit werk zal flocculatie niet meer afzonderlijk worden besproken, maar zal het gezien worden 
als een logisch onderdeel van coagulatie/flocculatie en van elektrocoagulatie.  
2.4.2.4 Actief kool filtratie 
Adsorptie wordt de laatste tijd als een van de belangrijkste zuiveringstechnieken gezien in 
afvalwaterbehandeling in het algemeen en percolaatbehandeling in het bijzonder. Omdat de adsorptie 
met actief kool een conventionele techniek is voor het verwijderen van recalcitrante CZV is het ook 
uitermate geschikt voor gebruik bij behandeling van stortplaatspercolaat. Adsorptie is een 
massatransferproces waarbij de polluenten vanuit de vloeibare fase transfereren naar de vaste fase 
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en daar gebonden worden via chemische en/of fysische interacties. Wanneer de moleculaire 
aantrekkingskracht tussen een polluent en het adsorbens groter is dan deze tussen de polluent en het 
afvalwater, zal zo’n interactie ontstaan en blijft het polluent verbonden met het adsorbens. Vaak wordt 
er gebruik gemaakt van een adsorbens met een grote oppervlaktecapaciteit, zodat er veel polluenten 
interacties kunnen aangaan in een beperkt volume. Een schematisch voorbeeld van adsorptie  in de 
poriën van een adsorbens is afgebeeld in Figuur 16. Bij actief kool kan deze oppervlaktecapaciteit 
oplopen tot 1500 m²/ g door het grote aantal poriën in de structuur. Bij het uitvoeren van de techniek 
wordt de actief kool meestal in een kolom gestopt waardoor men het percolaat laat stromen. Bij een 
kolom gevuld met verse actief kool dat wordt beladen met afvalwater, zullen de verontreinigingen van 
de eerste volumes afvalwater adsorberen aan de eerste actief kool dat ze op hun weg tegen komen. 
Zo zal een deel van de actief kool snel verzadigd geraken, terwijl er verderop in de kolom nog geen 
verontreinigingen geadsorbeerd zullen zijn. Bij de volgende volumes echter zullen de 
verontreinigingen verderop uitgewisseld worden, omdat dit niet meer kan bij de verzadigde actief kool. 
Op die manier wordt de actieve adsorptiezone telkens verlegd bij het toevoegen van afvalwater. Dit 
gaat door tot uiteindelijk alle actief kool verzadigd is en de verontreinigingen de uitgang van de 
actiefkoolkolom bereiken. In theorie zou de concentratie van de polluenten dus meteen gelijk moeten 
zijn aan het influent wanneer de actief kool is verzadigd. In werkelijkheid wordt dit effect uitgespreid 
omdat sommige stoffen beter adsorberen dan andere. Wanneer de polluenten de uitgang van de 
actiefkoolkolom bereiken wordt er gesproken van doorbraak van de kolom. Bij de doorbraak wordt 
algemeen gesteld dat het effluent minstens 0,05 keer de concentratie van het influent behaald. Een 
volledige verzadiging laat meestal nog een tijdje op zich wachten en vindt plaats wanneer er minstens 
0,95 keer de influentconcentratie wordt bereikt (Wang et al. 2004; DESOTEC 2015; Vito 2010; Renou 
et al. 2008; Carey et al. 2000). 
 
Figuur 16: schematische voorstelling van een met verontreiniging gevulde porie in een actief kool korrel (WaterProfessionals 
2016) 
Het voordeel van actief kool is dat het een bewezen techniek is voor het verwijderen van recalcitrante 
CZV uit stortplaatspercolaat. Het kan hoge verwijderingsrendementen halen, en is een techniek waar 
weinig energie of toezicht voor nodig is. Nadeel is wel dat actief kool regelmatig moet worden 
vervangen. De tijd tot verzadiging is afhankelijk van de influentconcentratie. Bij een sterk vervuild 
Literatuurstudie Behandelingstechnieken uit de literatuur FYBAR 
36 | P a g i n a  
  
afvalwater zoals stortplaatspercolaat moet de kool dus frequent worden vervangen. Na gebruik kan 
het actief kool geregenereerd worden zodat het opnieuw kan ingezet worden. Een afvalwater dat veel 
zwevende stoffen bevat zal eerst moeten gefiltreerd worden, anders kan de actief kool verstoppen 
(Vito 2010; DESOTEC 2015). 
De goede verwijdering voor CZV kan worden aangetoond met enkele voorbeelden uit de literatuur. 
Morawe et al. (1995) bestudeerde in een kolomtest de CZV-verwijdering van percolaat, en vond 91% 
verwijdering bij een initiële concentratie van 940 mg/l. Kurniawan et al. (2006) beschrijft dat 95% CZV 
werd verwijderd in een volle schaal studie bij een initiële concentratie van 5690 mg/l. Li et al. (2010) 
rapporteerde een verwijdering van 86% CZV bij gebruik van actief kool in poedervorm in een batchtest. 
Gao et al. (2015) vond een CZV-verwijdering van 73.6% terug in een kolomtest met biologisch 
gestabiliseerd stortplaatspercolaat. Daarnaast werd ook een totale stikstofverwijdering van 17,3% 
terug gevonden.  
Naast het gebruik van actief kool kunnen ook andere adsorbantia gebruikt worden. Deze zijn vaak 
selectiever in het verwijderen van polluenten (Vito 2010). 
2.4.2.5 Ionenwisseling 
Ionenwisseling is een reversibel proces waarbij ionen vanuit het afvalwater kunnen worden 
uitgewisseld met ionen op een hars die een zelfde soort lading bevatten. Via deze methode is het 
mogelijk om zware metalen en stikstofverbindingen uit het stortplaatspercolaat te verwijderen (Abbas 
et al. 2009; Yu 2007). 
Op industriële schaal wordt meestal een continu proces gebruikt. Hierbij loopt het percolaat door een 
kolom dat gevuld is met hars. Het hars is gemaakt uit een polymeermatrix en bevat bepaalde 
functionele groepen waar ofwel kationen ofwel anionen aan gebonden zijn. Wanneer het 
storplaatspercolaat passeert, kunnen de kationen of anionen worden uitgewisseld met polluenten 
(eveneens kationen of anionen) uit het stortplaatspercolaat. Dit is op de voorwaarde dat de binding 
tussen het polluent en de functionele groep sterker is dan de binding die het originele ion had. 
Ionenwisselaars bezitten op die manier een bepaalde uitwisselingscapaciteit die beperkt is. Hoe hoger 
de concentratie van ionen in het influent, hoe sneller alles zal uitgewisseld zijn. Wanneer alle ionen 
zijn uitgewisseld is het ionenwisselingshars onbruikbaar en zal het moeten worden geregenereerd. De 
doorbraak van polluenten uit de kolom volgt hierbij eenzelfde curve als bij een actief kool kolom. De 
regeneratie gebeurt door terug te spoelen met een regeneratievloeistof die ionen aan een hele hoge 
concentratie bevat. Deze verdringen de polluenten die eerder werden opgenomen en op die manier 
komen de originele ionen terug op de functionele groepen van het hars te zitten. De polluenten komen 
zo in geconcentreerde vorm terecht in de regeneratievloeistof. Tijdens dit regeneratieproces wordt 
ook water verbruikt om het hars telkens te spoelen voor en na de regeneratie  (Wang et al. 2004; 
Fernández et al. 2005). 
Net als bij actief kool is het niet erg eenvoudig om op te volgen wanneer de doorbraak exact gebeurt 
en dus is het moeilijk te voorspellen wanneer teruggespoeld zal moeten worden. Daarom worden 
doorbraakcurves eerst in het labo opgesteld via kolomtesten. Aan de hand hiervan kan de looptijd op 
grote schaal dan worden berekend (Fernández et al. 2005). 
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Het voordeel van ionenwisseling is dat het vrij selectief bepaalde verontreinigingen uit het afvalwater 
kan halen. Het hars kan worden hergebruikt na regeneratie, dus aankoop van nieuw hars is beperkt. 
Nadeel is dat het discontinu werkt, dus dat er best 2 ionenwisselaars zijn per site zodat er kan worden 
afgewisseld wanneer regeneratie nodig is. Zeker bij een afvalwater als stortplaatspercolaat dat veel 
ionen bevat, zal een ionenwisselaar snel nood hebben aan regeneratie. Ook hier worden best 
zwevende deeltjes reeds op voorhand uit het afvalwater gefilterd, zodat ze de kolom niet kunnen 
verstoppen (Vito 2010). 
In de literatuur zijn slechts een beperkt aantal voorbeelden terug te vinden van deze techniek 
toegepast op stortplaatspercolaat. Bashir et al. (2011) testte het wel uit voor de verwijdering van 
ammonium in stortplaatspercolaat en vond 92% verwijdering. Daarnaast werd ook 38% CZV 
verwijderd.  
2.4.2.6 Membraanfiltratie 
Via het gebruik van een half doorlaatbaar membraan is het doel van membraanfiltratietechnieken om 
een vloeistofstroom te scheiden in twee stromen met verschillende concentraties. Het doel is dus om 
een afvalwaterstroom te splitsen in een gezuiverde stroom en een geconcentreerdere 
afvalwaterstroom. Door druk uit te oefenen op de afvalwaterstroom geraakt de gezuiverde fractie 
door het membraan terwijl de polluenten in een nevenstroom terecht komen (Wiszniowski et al. 
2006). Voor de reguliere werking zijn geen chemicaliën nodig om de zuivering te bekomen, wat een 
voordeel is tegenover coagulatie/flocculatie. Meestal zijn weinig manuele handelingen nodig voor de 
werking. Via membraantechnieken is het mogelijk om hele hoge verwijdering te verkrijgen en ultra 
puur water te halen uit afvalwater. Er is echter wel veel kans op schade van de membranen, die af en 
toe vervangen moeten worden. Sommige membranen zijn gevoelig voor druk, voor scherpe deeltjes 
en ze zijn gevoelig aan fouling. Daarnaast wordt er een geconcentreerde afvalstroom gegenereerd die 
eveneens moet worden behandeld (Wiszniowski et al. 2006; Omar & Rohani 2015). 
Er bestaan verschillende soorten membranen die telkens een eigen bereik hebben in grootte van 
deeltjes die ze uit het afvalwater kunnen zuiveren. De verschillende soorten die hieronder worden 
besproken zijn mircofiltratie (MF), ultrafiltratie(UF), nanofiltratie (NF) en omgekeerde osmose (reverse 
osmosis in het engels) (RO). Deze membraantypes worden in functie van de deeltjesgrootte dat ze 
kunnen verwijderen schematisch voorgesteld in Figuur 17. 
 
Figuur 17: onderverdeling membraantypes voor het verwijderen van verschillende deeltjesgroottes (Vito 2010) 
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2.4.2.6.1 Microfiltratie 
Zoals te zien in Figuur 17, is microfiltratie het membraan met de grootste poriën. Om grovere 
bestanddelen te verwijderen kunnen zeven of roosters gebruikt worden. Met microfiltratie kunnen 
colloïden en zwevende deeltjes met groottes van 0,1 tot 5 micrometer worden verwijderd uit het 
afvalwater. In vergelijking met de andere membranen zijn de poriën van een microfiltratiemembraan 
nogal groot. Dit heeft als voordeel dat de druk die over het membraan moet staan om het permeaat ( 
de gezuiverde fractie die door het membraan gaat) te verkrijgen in voldoende debiet. Het nadeel van 
de grote poriegrootte is wel dat maar een beperkt aantal polluenten kunnen worden tegengehouden. 
Meestal wordt microfiltratie gebruikt als voorbehandeling voor een verdere 
membraanfiltratietechniek. Daarom is het ook weinig besproken in de literatuur. Piatkiewicz et al. 
(2001) toonde aan dat de CZV-verwijdering bij toepassing op stortplaatspercolaat eerder beperkt is. Er 
werd een CZV-verwijdering van slechts 26% gevonden op een ouder percolaat (Abbas et al. 2009; Vito 
2010; Renou et al. 2008). 
2.4.2.6.2 Ultrafiltratie 
Ultrafiltratiemembranen hebben een poriegrootte van 20 nm tot 100 nm en laten dus enkel deeltjes 
door die kleiner zijn dan 20 nm. Door de kleinere poriën als bij MF is benodigde druk ook hoger. Bij UF 
worden drukken tot 10 bar gehanteerd. UF kan macromoleculen en deeltjes met een moleculaire 
massa van groter dan 1000 verwijderen. Een ultrafiltratiemembraan kan uit verschillende stoffen 
gemaakt worden. Dit heeft ook een invloed op de verwijderingsrendementen van sommige 
parameters (Abbas et al. 2009; Vito 2010). 
Ook ultrafiltratie wordt vaak gebruikt als voorbehandeling voor nanofiltratie en omgekeerde osmose. 
Ultrafiltratie kan namelijk deeltjes uit het afvalwater halen die voor verstopping of fouling zouden 
kunnen zorgen bij de selectievere membranen (Gao et al. 2014). Toch kunnen hogere 
verwijderingsrendementen worden gehaald als met MF, CZV-verwijdering van 10 tot 75% kunnen 
worden gehaald, afhankelijk van de grootte van de molecules die de CZV veroorzaken (Abbas et al. 
2009; Renou et al. 2008). 
2.4.2.6.3 Nanofiltratie 
Dankzij de elektrostatische interacties tussen ionen en nanofiltratiemembranen kunnen deeltjes met 
een moleculair gewicht dat hoger is dan 300 g/mol worden verwijderd. Nanofiltratiemembranen 
kunnen namelijk functionele groepen op zijn polymeermateriaal hebben die er voor zorgen dat de 
oppervlakte van de filter geladen is. Door de ladingen kunnen polluenten worden afgestoten of 
aangetrokken zodat verhinderd wordt dat ze door het membraan geraken. Op die manier kunnen 
bepaalde ionen worden tegengehouden door het membraan terwijl ze molaire massa hebben die 
kleiner is dan de 150 g/mol die de poriën van het membraan normaal tegenhouden. Nanofiltratie heeft 
een hoge retentie voor sulfaat ionen en opgeloste organische stof, maar voor kleinere eenwaardige 
ionen zoals chloride of natrium is de retentie eerder laag (Abbas et al. 2009; Cheremisinoff 2002). 
Trebouet et al. (2001) bestudeerde het effect van een nanofiltratie op stortplaatspercolaat en vond 
een verwijdering van 22% Kjeldhal stikstof en 99% ijzer. Interessant is dat ook 70 – 80% van de CZV 
kon worden verwijderd, wat voor deze studie genoeg was voor het bereiken van de lozingsnormen. 
Ince et al. (2010) vond een CZV-reductie van 66% wanneer nanofiltratie werd gebruikt in combinatie 
met microfiltratie. Linde & Jönsson (1995) onderzochten de retentie van ionen door nanofiltratie bij 
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stortplaatspercolaat. 88-96% van de slulfaationen werden verwijderd, en bij lage concentratie kon ook 
chloride tot maximaal 47% werden verwijderd. Werd echter een staal met een hoger chloride gehalte 
gebruikt, dan zakte de verwijdering ervan tot maximaal 7%. Vele zware metalen die dubbelwaardige 
valentie bevatten werden voor meer dan 70% verwijderd, terwijl metalen met enkelvoudige valentie 
wel doorgelaten werden door het membraan.  
2.4.2.6.4 Omgekeerde osmose 
Van alle membraanprocessen benodigd omgekeerde osmose of RO de grootste druk, maar het kan wel 
de kleinste deeltjes verwijderen in vergelijking met de andere membranen. Wanneer een 
zoutoplossing en puur water met elkaar verbonden zijn door een semi-permeabel membraan, dan 
diffundeert het pure water door het membraan naar de zoutoplossing. Dit fenomeen wordt osmose 
genoemd. Om osmose te stoppen moet er een bepaalde druk op de zoutvloeistof worden gestoken. 
Wanneer de druk groter word, dan is het mogelijk om het proces om te keren: omgekeerde osmose 
(Cheremisinoff 2002). RO heeft een scheidingsbereik dat tussen 0,1 en 1 nm ligt. Hierdoor kan het heel 
veel polluenten verwijderen: opgeloste stoffen, organismen, recalcitrante CZV, metalen, nutriënten en 
zouten. Typisch is het mogelijk om 75% van het afvalwater door het membraan te sturen, terwijl de 
overige 25% wordt opgeconcentreerd met alle verontreinigingen als concentraat wordt weggewerkt. 
Een RO heeft idealiter een voorbehandeling onder de vorm van ultrafiltratie of microfiltratie om 
schade, verstoppingen en fouling te voorkomen of te beperken (Cheremisinoff 2002; Renou et al. 2008; 
Vito 2010). 
Chianese et al. (1999) onderzocht al eens het behandelen van stortplaatspercolaat met RO, en vond 
een verwijdering van 96% - 98% voor CZV bij een initiële concentratie van 3840 mg/l. Ushikoshi et al. 
(2002) vond in een Japans onderzoek 99% CZV-verwijdering en 99,9% dioxine verwijdering. Linde et al 
1995) beschrijft tot slot een verwijdering van zowel CZV en ammonium van meer dan 98%.  
2.4.2.7 Oxidatietechnieken 
Bij de oxidatietechnieken worden er chemische producten in contact gebracht met het afvalwater die 
reageren met de polluenten. Er zijn tal van klassieke chemicaliën die hiervoor gebruikt kunnen worden: 
ozon, waterstofperoxide, hypochloriet, chloorgas, chloor dioxide en UV-bestraling. UV-bestraling 
werkt hierin anders. Door met UV te bestralen wordt energie toegevoegd waardoor sommige 
verbindingen die gemakkelijk UV-licht absorberen worden afgebroken. Meestal wordt UV echter 
gebruikt in combinatie met een ander oxidans. Bij chemische oxidanten die worden toegevoegd is er 
wel rechtstreekse reactie. Het oxidans reduceert terwijl de polluenten oxideren. Hierbij wordt de 
molecuulstructuur van de polluenten hervormt of afgebroken in meer stabiele, minder mobiele en/of 
inerte stoffen. Bij gebruik van deze klassieke oxidatietechnieken kan er een CZV-verwijdering worden 
bekomen van 20-50% (Amokrane et al. 1997; Yu 2007; Solarchem Environmental Systems 1994). Een 
overzicht van het oxidatiepotentiaal van enkele oxidanten wordt weergegeven in Tabel 3. 
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Tabel 3: oxidatiepotentieel van enkele oxidanten (Li, Zhou, et al. 2010) 
Type oxidans Oxidatie potentieel (V) 
Fluor 3,06 
Hydroxyl radicaal  2,80 
Zuurstof (atoom)  2,42 
Ozon 2,08 
Waterstof peroxide  1,78 
Hypochloriet  1,49 
Chloor   1,36 
Chloor dioxide  1,27 
Zuurstof (moleculair)  1,23 
  
 
Door de strenger wordende lozingsnormen zijn er de laatste jaren nieuwe technieken op de markt 
gekomen, die gecatalogiseerd worden onder geavanceerde oxidatietechnieken (advanced oxidation 
processes, AOP). Het doel is niet alleen organisch afbreekbare CZV af te breken maar ook de 
recalcitrante CZV. Het principe van de AOP’s is gebaseerd op het produceren van radicalen zoals 
hydroxylradicalen. Deze hydroxylradicalen zijn zeer reactief en niet selectief. Ze reageren dus niet 
enkel op uiteindes van lange ketens, maar ook middenin, waardoor grote moleculen in kleinere 
moleculen worden gesplitst. Zo kunnen via de radicalen gehalogeneerde organische stoffen 
mineraliseren of onschadelijk maken, aromatische ringen breken, en ook enkele en dubbele bindingen 
in koolstofketens kunnen worden gebroken. De radicalen gecreëerd door AOP’s knippen dus bij wijze 
van spreken de polluenten in kleinere stukjes (Gao et al. 2014; Abbas et al. 2009; Wiszniowski et al. 
2006). 
Het voordeel van de oxidatietechnieken en AOP’s is dat er meestal geen slib of concentraat wordt 
geproduceerd. Het is ook mogelijk om via de oxidatiereacties de lange recalcitrantie CZV-ketens te 
breken in kleinere ketens. Terwijl bacteriën geen weg kunnen met de lange ketens, kunnen ze kleinere 
ketens wel biologisch afbreken, zodat de recalcitrante CZV via deze technieken kan worden omgezet 
in het biologisch afbreekbare BZV. Daarnaast bevat het ook wel enkele nadelen. Om alle organische 
stoffen volledig te verwijderen zullen er heel wat radicalen moeten geproduceerd worden wat voor 
een hoge chemicaliëndosering of een hoge energiekost kan zorgen. De meeste AOP’s vergen veel 
energie. Sommige bronnen geven aan de toxiciteit van het afvalwater kan worden verhoogd wanneer 
oxidatietechnieken worden gebruikt, doordat de afgebroken kleinere deeltjes niet noodzakelijk 
minder toxisch zijn (Rizzo 2011; Gao et al. 2014; Chys et al. 2014). 
Hoewel er vele soorten oxidanten en AOP’s bestaan worden hieronder enkel de technieken besproken 
die in de literatuur gelinkt worden aan behandeling van stortplaatspercolaat  
2.4.2.7.1 Ozon 
Ozon op zichzelf wordt gebruikt als oxidant, maar kan ook in combinatie met andere chemische stoffen 
of UV gebruikt worden in een AOP. Ozon op zichzelf bevat al voldoende oxidatieve kracht om 
moleculaire structuren van de recalcitrante organische polluenten te veranderen in componenten die 
gemakkelijke biologisch afbreekbaar zijn. Via ozon kan het moleculair gewicht van de componenten 
verlagen waardoor ze wel bioafbreekbaar worden. Ozon wordt in waterzuivering gebruikt om kleur en 
FYBAR Behandelingstechnieken uit de literatuur Literatuurstudie 
41 | P a g i n a  
 
geur te verwijderen en te desinfecteren, maar kan dus ook in afvalwaterbehandeling gebruikt worden 
als voorbehandeling voor een biologische zuivering (Bila et al. 2005; Tizaoui et al. 2007). Een voorbeeld 
waar kleurverwijdering duidelijk is na behandeling met ozon is terug te vinden in Figuur 18. 
De proces kan op 2 manieren doorgaan, afhankelijk van de pH. Bij een eerder zure pH valt het ozon de 
polluenten rechtstreeks aan via een elektrofiele aanval op dubbele bindingen of aromatische ringen. 
Bij een hogere pH tussen 8 en 9 valt de ozon uiteen en worden er dankzij de aanwezigheid van OH-
ionen hydroxylradicalen gevormd. Zoals te zien in Tabel 3 is het oxiderend potentieel hiervan groter, 
waardoor de reactie efficiënter door gaat. Het radicaal is ook minder selectief en kan op alle plaatsen 
aanvallen. Tijdens het ozoniseren kan de pH veranderen (Tizaoui 2007; Kurniawan et al 2006). 
 
Figuur 18: kleurverwijdering van percolaat na behandeling met ozon in een labo-opstelling 
Bila et al (2005) gebruikte ozon als voorbehandeling voor een biologische zuivering. Bij het toevoegen 
van 5,0 g O3/l werd meer dan 25% van de CZV verwijderd, maar was er vooral een BZV/CZV stijging van 
0,05 naar 0,23. Wanneer er eerst C/F met aluminiumsulfaat werd uitgevoerd op het afvalwater 
alvorens Ozonisatie toe te passen was de gezamenlijke verwijdering zelfs 75% en steeg de BZV/CZV-
verhouding naar 0,35. Tizaoui et al (2007) voegden een ozondosis van 6,4 g O3/l toe aan een percolaat 
met een initiële CZV van 5230 mg/l. Er werd een verwijdering van 27% aan CZV terug gevonden maar 
er was amper stijging in biodegradabiliteit. Ook Rivas et al. (2003) behaalde slechts een CZV-
verwijdering van 30% bij ozonisatie met 1,3 – 1,5 gO3/gCZV. Cortez et al. (2011) tot slot vond 45% CZV-
verwijdering na het toevoegen van 5,6 g/l ozon bij een oud en 2x verdund percolaat met initiële CZV 
van 340 mg/l en bij een pH van 9. 
2.4.2.7.2 Ozon + H2O2  
Om het ozonisatieproces te verhogen in efficiëntie kan er waterstofperoxide worden toegevoegd. Net 
als bij ozon worden er bij een hoge pH hydroxylradicalen gemaakt, en bovendien komen er bij de 
reactie tussen ozon en H2O2 eveneens hydroxylradicalen vrij. De combinatie van de twee oxidanten die 
met elkaar reageren, resulteert in een grotere hoeveelheid hydroxylradicalen. Zo toont ook Tizaoui 
(2007) de verhoogde efficiëntie aan. Door het toevoegen van 6 g/l H2O2 bij de ozon, vermeerderd de 
CZV-reductie van 27% naar 48%. De resultaten tonen wel aan dat de verhoogde efficiëntie niet altijd 
rechtlijnig het geval is. Er werd onder deze omstandigheden namelijk geen opmerkelijke verhoging in 
biodegradeerbaarheid gevonden, terwijl als er slechts 2 g/l werd toegevoegd de BZV/CZV-verhouding 
stijgt van 0,1 naar 0,7. Dit wordt verklaard doordat bij een dosis die hoger is dan het optimum het 
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waterstofperoxide kan functioneren als een scavenger, en dus de reactie tussen hydroxylradicalen en 
polluenten tegengaat. Wu et al. (2004) registreerde geen grote verschillen tussen enerzijds ozoniseren 
of anderzijds ozoniseren met waterstofperoxide. In beide gevallen steeg de BZV/CZV-verhouding van 
0,1 naar  0,5 bij toevoegen van 1,2 g/l ozon en een even grote massa waterstofperoxide. Wanneer 
Cortez et al. (2011) CZV-verwijdering bekeken bij een pH van 7, werd slechts 27% verwijdering 
aangetroffen bij enkel 5,6 g O3/l, terwijl bij het toevoegen van 400 mg/l 72% van de CZV verwijderd.  
2.4.2.7.3 Ozon + UV 
Ook bestraling met UV kan gebruikt worden om het rendement van ozon te verbeteren. Door de 
bestraling van ozon met UV splitst de ozon gemakkelijk in bijproducten die gaan reageren met water 
en zo hydroxylradicalen vormen. Wanneer UV en ozon worden toegevoegd aan een afvalwater zijn er 
natuurlijk ook andere componenten dan ozon zelf die het UV kunnen adsorberen. In vele gevallen is 
de UV-bestraling niet voldoende om reacties te veroorzaken bij de polluenten om veranderingen in 
CZV of BZV te veroorzaken. De UV-straling die dus geadsorbeerd wordt door de polluenten kan gezien 
worden als verloren energie. Sommige componenten in het afvalwater, zoals sommige bijproducten 
van ozonreactie kunnen door de UV worden omgezet in reactievere bestanddelen en zo mee helpen 
aan de afbraak van andere polluenten (Andreozzi et al. 1999; Kurniawan et al. 2006). 
Onderzoek wees ook uit dat de aanwezigheid van carbonaat of bicarbonaat een negatieve invloed kan 
hebben op UV-processen. Oxalaten kunnen een laagje op de kwartslaag van de UV-reactor vormen, 
waardoor UV wordt verhinderd om reactie te kunnen veroorzaken (Wang et al. 2003). 
De resultaten van Wenzel et al. (1999) tonen aan dat bij een te hoge concentratie van polluenten die 
UV absorberen, de UV slechts een kleine rol zal spelen in het proces, en de verwijdering van CZV vooral 
te danken zal zijn aan de reactie met ozon. Bij een lagere concentratie reageert meer ozon met UV, 
waardoor de efficiëntie van de ozon stijgt. Uiteindelijk werd 40% van de CZV verwijderd bij een 
dosering van 3,33 g O3/l in combinatie met een 3kW UV-lamp. Wu et al. (2004) vond slechts 15-20% 
CZV verwijdering, bij het toevoegen van 1,2 g/l ozon en een UV lamp van 200W. Wel werd de 
biodegradeerbaarheid van 0,05 naar 0,6 verhoogd.  
2.4.2.7.4 UV/H2O2 
Ook de combinatie tussen waterstofperoxide en UV-C kan worden gebruikt. De UV-stralen kunnen 1 
mol H2O2 splitsen in twee mol hydroxylradicalen. Het nadeel is hierbij wel dat het waterstofperoxide 
minder gemakkelijk UV absorbeert dan ozon. De efficiëntie van UV zal dus lager liggen bij 
waterstofperoxide dan bij ozon, bovendien blijft ook hier het probleem dat organische polluenten ook 
het UV kunnen absorberen, waardoor het niet nuttig kan gebruikt worden voor de productie van 
hydroxylradicalen. Het heeft ook enkele voordelen tegenover ozon. Ozon moet ter plaatse worden 
gegenereerd en is een stabiel gas, terwijl waterstofperoxide kan worden aangekocht. 
Waterstofperoxide lost meteen op en kan volledig worden benut, terwijl bij toevoeging van ozon een 
deel van het ozon terug zal ontsnappen omdat het niet volledig oplost (Andreozzi et al. 1999; 
Kurniawan et al. 2006). Waar de optimale pH bij ozonprocessen tussen 8 en 9 ligt, ligt de optimale pH 
hier een stuk lager: de meeste optima uit de literatuur liggen tussen pH 2 en 4.Een nadeel is ook dat 
er mogelijk peroxide achterblijft na behandeling, wat een negatieve invloed kan hebben op een 
nageschakelde biologische behandeling of op het milieu waar het in terecht komt (Wang et al. 2003). 
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Ook deze AOP werd reeds toegepast op stortplaatspercolaat in labo- en piloottesten. Ince (1998) 
bereikte een CZV-verwijdering van 59% bij een initiële concentratie van 1280 mg/l en een ongekende 
dosering van  H2O2 en met een lamp van 675 kW/m³. Steensen (1997) behaalde met deze combinatie 
zelfs een verwijdering van 90% op CZV, weliswaar met een veel hoger UV-verbruik van 2 x 105 kW/m³.  
Een belangrijke kanttekening hierbij is echter dat waterstofperoxide erg traag dissocieert. Omwille van 
het feit dat het niet gemakkelijk UV absorbeert reageert deze AOP zeer traag met organische 
moleculen, zodat het minder geschikt is om op volle schaal te gaan gebruiken (Wang et al. 2003). 
2.4.2.7.5 Fenton  
Een andere AOP is het Fenton proces. Ook hier wordt door een combinatie van chemicaliën gebruikt 
om hydroxylradicalen te creëren. In het proces wordt H2O2 toegevoegd aan het te behandelen water 
in de aanwezigheid van ijzerzouten. De ijzerionen doen dienst als katalysator bij het ontbinden van 
waterstofperoxide in hydroxylradicalen.  Tweewaardig ijzer staat een elektron af aan H2O2 dat 
dissocieert in een hydroxylradicaal en een hydroxylion. Hierbij wordt het ijzer driewaardig en slaat het 
neer onder de vorm van ijzerhydroxide bij hoge pH. Terwijl de OH-radicalen zorgen voor eenzelfde 
reactie als bovenstaande AOP’s, kunnen de ijzerzouten ook instaan voor coagulatie. De verhouding 
tussen waterstofperoxide en ijzerzouten die worden toegevoegd, bepaald ook de verhouding in welk 
proces er hoofdzakelijk doorgaat om de polluenten uit het afvalwater te verwijderen. Het voordeel 
aan deze techniek is dat er geen energie aan het proces moet toegevoegd. Anderzijds wordt hier in 
tegenstelling tot de eerder besproken AOP’s wel opnieuw een slib gevormd dat verder zal moeten 
verwerkt worden. Daarnaast moeten er chemicaliën worden toegevoegd die er voor kunnen zorgen 
dat de operationele kosten hoog oplopen (Gotvajn et al. 2009; Kurniawan et al. 2006). 
Er zijn in de literatuur heel wat voorbeelden terug te vinden waar Fenton werd toegepast op 
stortplaatspercolaat. Kurniawan et al. (2006) lijstte er een aantal op, die terug te vinden zijn in Tabel 
4. 
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Tabel 4: voorbeelden van CZV-verwijdering met Fenton reagens in stortplaatspercolaat (Kurniawan et al. 2006) 
Initiële CZV 
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2.4.2.7.6 Fotokatalyse  
In fotokatalyse wordt een halfgeleider metaaloxide gebruikt als katalysator om hydroxylradicalen op 
te wekken. Dit gebeurt in combinatie met UV-bestraling. De golven van de UV-bestraling bezitten 
energie die het mogelijk maakt om een elektron in de halfgeleider weg te schieten zodat een 
zogenaamd elektron-gat paar ontstaat. Het elektron dat wordt weggeschoten vanuit de covalente 
binding kan zich vrij bewegen door de halfgeleider en kan een reductie veroorzaken bij sommige 
metalen en opgeloste zuurstof. Hierbij kan een zuurstofradicaal ontstaan. Ondertussen kan het 
achtergebleven elektronengat voor een oxidatie zorgen van hydroxide-ionen tot hydroxideradicalen. 
Deze radicalen kunnen net zoals bij de hierboven besproken technieken de polluenten gaan oxideren. 
Het proces tot radicaalvorming gaat natuurlijk niet voor 100% door op die manier. Om te beginnen 
heeft UV zijn beperkingen net als eerder besproken, en wordt dus slechts een deel van de UV-
bestraling opgenomen door de halfgeleider. De elektron-gat paren kunnen ook elkaar opvullen, dus 
zeker niet elk weggeschoten elektron zorgt voor een radicaal (Andreozzi et al. 1999). 
Als halfgeleider wordt meestal titanium dioxide TiO2 gebruikt. Dit metaaloxide heeft een hoge 
stabiliteit, een goede werking en is vrij goedkoop (Andreozzi et al. 1999). 
In de literatuur zijn ook enkele voorbeelden van het gebruik van deze techniek terug te vinden bij het 
behandelen van stortplaatspercolaat. Meeroff et al. (2012) haalde meer dan 70% CZV-verwijdering, 
weliswaar bij een lage initiële concentratie van 140 – 330 mg/l. Om deze hoge verwijdering te krijgen 
werd er 4 g/l TiO2 gebruikt dat 4u werd bestraald met 1960 µW/cm². Omdat het gebruik van UV-licht 
hoge operatiekosten met zich mee brengt is er meer interesse in het gebruik van zonne-energie om 
dit proces uit te voeren. (Kurniawan et al. 2006) Rocha et al. (2011) toonde reeds aan dat het ook met 
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zonne-energie mogelijk is om via deze techniek organica te verwijderen uit afvalwater. Zo’n 20% 
verwijdering van opgeloste organische koolstof (DOC) werd bekomen.  
2.4.2.7.7 Overzicht AOP’s 
In Tabel 5 wordt een overzicht gegeven van gebruikelijke verwijderingsrendementen bij behandeling 
van percolaat door verschillende AOP’s. 
Tabel 5: overzicht van een aantal AOP's toegepast op stortplaatspercolaat volgens Kurniawan et al. (2006) 
Reactor type rendement (% CZV verwijdering) 
O3 25–85 
O3/H2O2  28–50 
O3/UV 63 





2.4.3.1 Recirculeren van percolaat 
Stortplaatspercolaat recirculeren is een vaak gebruikte methode in vele stortplaatsen. Dit wordt 
voornamelijk gedaan om het degradatieproces in het stortplaats te versnellen en om de kosten van de 
percolaatbehandeling te verminderen door het reduceren van de hoeveelheid.(Carey et al. 2000). Via 
recirculatie is het mogelijk om al vrij snel een stabilisatie van de stortplaats te verkrijgen, waardoor de 
behandeling na het sluiten van de stortplaats vroeger stopgezet kan worden en er dus kan worden op 
bespaard. Bij een recirculatie van 30% van het percolaatvolume vindt er al vlugger een CZV reductie 
plaats in het percolaat volgens de studie van Chugh et al. (1998). De stortplaats doet namelijk dienst 
als een grote anaerobe bioreactor, waar bacteriën al een deel van de CZV verwerken en voor andere 
omzettingsreacties zorgen (Reinhart & Basel Al-Yousfi 1996). 
In de literatuur is er bezorgdheid om de eventuele ophoping van polluenten in het percolaat op de 
lange termijn. Vele bronnen vermelden dat er weinig of amper verschil is in concentratie van de 
probleemparameters tussen stortplaatsen die recirculeren en stortplaatsen die dit niet doen. Wel 
komt de opmerking dat er vaak nog te weinig stortplaatsen op de lange termijn zijn gemonitord om 
hier grote conclusies over te maken. Wel lijkt het er op dat recirculeren er voor zorgt dat in de 
acetogene fase hogere concentraties kunnen terug gevonden worden in het effluent. Dat wordt 
verklaard door dat er een beter contact is met het degraderende afval. Bij een stortplaats waar niet 
gerecirculeerd wordt met percolaat, maar waar de waterhuishouding wel wordt opgevolgd door water 
in de stortplaats te brengen, wordt een zelfde effect verwacht. De literatuur is er ook over eens dat 
recirculatie zorgt voor een snellere stabilisatie van het percolaat en een snellere degradatie van het 
afval. Zo zal naar mate de leeftijd van de stortplaats stijgt, de CZV van een gerecirculeerd percolaat 
sneller dalen tegenover een conventioneel systeem. Het recirculeren zou daarnaast ook een positief 
effect hebben op de concentratie van metalen in het percolaat. Metalen kunnen uit de stortplaats 
logen, maar worden weerhouden omdat ze water-onoplosbare stoffen vormen zoals 
metaalhydroxyden en metaalsuliden. Het recirculeren promoot de reductie van sulfaat naar sulfide, 
waardoor er meer metaalsulfiden kunnen gevormd. Metalen kunnen ook onder deze vorm nog 
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uitlogen, bijvoorbeeld als ze complexen vormen met humuszuren (Reinhart & Basel Al-Yousfi 1996; 
Calabrò et al. 2010; Bilgili et al. 2007; Reinhart 1996). 
Een ander belangrijk voordeel van recirculeren is het aanwakkeren van de biogasproductie. In 
vergelijking met een droge stortplaats (dat niet wordt bevochtigd) is een verdubbeling van 
biogasproductie mogelijk bij recirculeren. Het totale biogaspotentieel blijft wel dezelfde, maar het 
biogaspotentieel wordt sneller bereikt en kan efficiënter worden opgevangen (Reinhart & Basel Al-
Yousfi 1996; Mehta et al. 2002; Sanphoti et al. 2006). 
2.4.3.2 Behandeling samen met stedelijk afvalwater 
Het idee achter deze gecombineerde behandeling is het evenredig kunnen verdelen van de nutriënten 
voor een goed werkende biologie. Zo bevat stortplaatspercolaat heel wat stikstofcomponenten, terwijl 
er in huishoudelijk afvalwater problemen zijn met een te hoge fosforconcentratie. Door de twee te 
combineren kunnen de juiste combinaties aan nutriënten worden voorgeschoteld voor een biologische 
behandeling.  
Een nadeel hierbij is de variatie in concentratie van het stortplaatspercolaat. Om een ideale verhouding 
te hebben zou de concentratie aan nutriënten in het percolaat constant moeten worden opgevolgd. 
Sommige andere bestandsdelen van het percolaat kunnen een negatief effect hebben goede werking 
van het waterzuiveringsstation, zoals recalcitrante CZV en zware metalen (Çeçen & Aktaş 2004).  
Ferraz et al. (2016) behandelde stortplaatspercolaat bij huishoudelijk afvalwater met een 2% 
verhouding zonder in te boeten aan verwijderingsefficiëntie. Bij 5% werd wel inhibitie vast gesteld. In 
beide gevallen werd geen accumulatie van zware metalen vastgesteld.   
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2.4.4 Overzicht van individuele technieken 
In Tabel 6 worden de eigenschappen van de verschillende besproken technieken samengevat. 
Tabel 6: overzicht van besproken technieken 
Type behandeling 
Behandelingsrendement 
Doel verw. opmerkingen 
Jong midden stabiel  
Recirculatie van percolaat Sterk Matig Zwak 
Versnelde 
stabilisatie 
Enkel extra anaerobe verwijdering 
Gecombineerde 
behandeling 
Sterk Matig Zwak - Mogelijke overmaat aan nutiënten 
Biologische behandeling  
Aerobe technieken Sterk Matig Zwak BZV, stikstof 
Inhibitie mogelijk bij te hoge 
concentratie 
Anaerobe technieken   Sterk Matig Zwak BZV 
Traag proces, inhibitie mogelijk, 
productie van biogas 
Fysico-chemisch 
Coagulatie/flocculatie Zwak Matig Sterk 
Zware metalen en 
CZV 
Hoge slibprodcutie 
Flotatie - - - - 
Alternatief voor bezinking, betere 
slibeigenschappen 
Actief kool Zwak Matig Sterk Recalcitrante CZV Opletten voor verstopping 
ionenwisseling Sterk Sterk  Sterk ionen  
Productie van geconcentreerd 
regeneratiewater 
Chemische oxidatie en 
AOP’s  
Matig Matig Matig CZV 
Hoge nood aan energie of 
chemicaliën 




Voorzuivering voor andere 
behandelingsprocessen 





Nanofiltratie (NF)  Sterk Sterk  Sterk 
CZV en  bepaalde 
zware metalen 
Heeft voorzuivering nodig via 
ander membraan   






Elektrocoagulatie  Zwak Sterk Sterk 
CZV, emulsies, 
zware metalen 
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2.4.5 Combineren van technieken 
Om het adequaat te kunnen behandelen van stortplaatspercolaat zijn er meerdere 
zuiveringstechnieken nodig dan een enkele. Verschillende zuiveringstechnieken, elk benodigd voor het 
verwijderen van bepaalde specifieke parameters, moeten in staat zijn om de variatie in concentratie 
over de jaren heen op te vangen (Wiszniowski et al. 2006). In vele gecombineerde systemen worden 
biologische technieken gecombineerd met fysicochemische technieken. Een combinatie van 
technieken zou efficiënter moeten zijn dan een individuele techniek, en bovendien kunnen de 
voordelen van de verschillende technieken worden gecombineerd (Kurniawan et al. 2006). Zo zijn 
biologische behandelingstechnieken uitermate geschikt voor het behandelen van jong percolaat waar 
er een grote hoeveelheid biologisch afbreekbare CZV, of dus BZV, in terug te vinden is. 
Fysicochemische technieken zijn daarentegen eerder geschikt voor het behandelen van ouder 
percolaat, dat weinig BZV bevat. Een combinatie is dus in staat om beide periodes te overbruggen 
(Visvanathan et al. 2004). Maar ook bij oud percolaat kunnen sommige probleemparameters slechts 
met een paar technieken worden behandeld, en andere met andere technieken. Daarom kunnen ook 
combinaties nodig zijn om de lozingsnormen van het complexe afvalwater te halen. In de literatuur 
zijn er een aantal voorbeelden terug te vinden van gecombineerde technieken om stortplaatspercolaat 
te behandelen. Hieronder zijn enkele voorbeelden: 
Yoon et al. (1998) combineerde coagulatie/flocculatie met Fenton reagens voor het behandelen van 
een percolaat met initiële CZV van 417 mg/l. De combinatie kon bij optimale condities 73% van de CZV 
verwijderen, terwijl coagulatie alleen slechts 48% verwijdering vertoonde. Ook een andere combinatie 
tussen een oxidans en C/F werd getest, dit door Monje-Ramirez & Velásquez (2004). In dit onderzoek 
werd ozon gedoseerd nadat een percolaat reeds behandeld was met coagulatie. In deze combinatie 
waarbij ozon werd gebruikt als polishingstap werd 78% verwijdering behaald. Rivas et al. (2003) testte 
de combinatie tussen ozon en actief kool. Het idee was om via ozon de lange ketens die de hoge 
recalitrante CZV concentratie bepalen, te laten reageren met ozon tot kleinere deeltjes. De kleinere 
deeltjes zouden geacht worden om gemakkelijker tot in de diepe poriën van het actief kool te geraken, 
waardoor de efficiëntie hiervan zou verhogen. Met een initiële concentratie van 4970 mg/l werd een 
verwijdering van 90% gehaald.  
Een membraanbioreactor (MBR) wordt gezien als een enkelvoudige techniek, maar bestaat eigenlijk 
uit een biologie en een filtratiestap. Via de filtratiestap worden de bacteriën in de reactor gehouden, 
en kan het effluent meteen worden doorgepompt zonder bezinkingsstap Visvanathan et al. (2004). 
bespreekt een test waarin een MBR getest wordt bij zowel jong als oud percolaat. Er werd microfiltratie 
gebruikt voor de filtratiestap. De verwijdering was 78 -94% bij jong percolaat, en slechts 23-46% bij 
ouder percolaat. De verklaring hiervoor wordt gezocht in het feit dat de biodegradeerbaarheid bij deze 
laatste een stuk lager ligt. Bovendien kan een MBR met microfiltratie geen chlorides, sulfaten of 
amonnium verwijderen, waardoor de lozingsnormen hiermee niet kunnen worden bereikt 
(Visvanathan et al. 2004). 
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2.5 Conclusie 
Storten is een afvalverwerkingstechniek die wereldwijd nog steeds veel gebruikt wordt. In een 
stortplaats die goed is afgesloten en goed wordt gemanaged, kan het afval onder gecontroleerde 
omstandigheden degraderen tot het stabiel en niet meer milieugevaarlijk is. Vlaanderen is een 
voorbeeldregio die steeds meer andere technieken gebruikt om afval te verwerken en waar storten 
een laatste noodoplossing is geworden. Toch moeten nog steeds zaken worden gestort die op geen 
enkele andere manier kunnen worden verwerkt, en moeten de stortplaatsen uit het verleden nog goed 
worden opgevolgd. Bij het bedrijven van een stortplaats is het produceren van percolaat 
onvermijdelijk. Om optimale energieterugwinning te krijgen via biogasproductie, en om het afval 
versneld te laten degraderen moet het stort bevochtigd worden, en is stortplaatspercoolaatproductie 
belangrijk maar een noodzakelijk kwaad. Stortplaatspercolaat is een complex en vaak erg 
geconcentreerd afvalwater waar er meerdere probleemparameters in zitten die de steeds strenger 
wordende lozingsnormen overschrijden. Vooral CZV, ammonium en in mindere mate enkele metalen 
zijn in het afvalwater aanwezig in concentraties die vele malen hoger zijn dan de huidige 
lozingsnormen.  
De kwaliteit van stortplaatspercolaat is van vele zaken afhankelijk zoals welke afvalstoffen gestort zijn, 
de hoeveelheid insijpelend grond- of hemelwater, het seizoen, …, maar ook van de leeftijd. Doordat 
het afval binnen de stortplaats wordt verwerkt met verschillende processen in functie van de tijd, 
variëren ook de probleemparameters in het percolaat. Een jong stortplaatspercolaat heeft een hoge 
biodegradeerbaarheid met relatief weinig ammonium en een lage pH, terwijl een oud of gestabiliseerd 
percolaat gekenmerkt wordt door een heel lage biodegradeerbaarheid, een hoog ammoniumgehalten 
en een hoge pH.  
Voor het behandelen van een jong stortplaatspercolaat zijn biologische waterzuiveringstechnieken 
uitermate geschikt, omdat zij relatief goedkoop en zonder chemicaliën of hoge druk systemen 
biologisch afbreekbare CZV kunnen verwijderen. Bij een ouder percolaat is de biodegradeerbaarheid 
echter erg laag, en dragen biologische zuiveringstechnieken minder bij tot een CZV-daling, maar 
kunnen sommige technieken wel nog worden ingezet voor stikstofverwijdering. Voor de CZV-
verwijdering bij een ouder percolaat zijn fysicochemische waterzuiveringstechnieken meer 
aangewezen. Voor het behandelen van stortplaatspercolaat lijkt een aerobe biologische 
behandelingstechniek het meest aangewezen omdat het robuuster en sneller is dan anaerobe 
systemen. Daarnaast kan het zowel voor jong als voor oud percolaat worden gebruikt, initieel voor 
BZV-verwijdering en later voornamelijk voor ammoniumverwijdering, eventueel met toevoeging van 
extra BZV om de stikstofverwijdering volledig te kunnen laten doorgaan. Conventionele anaerobe 
technieken kunnen minder tegen de schommelingen in het percolaat, realiseren geen 
stikstofverwijderen, terwijl de biogasproductie wordt belemmert door de hoge stikstofconcentraties.  
Er zijn vele fysicochemische technieken reeds uitgetest op stortplaatspercolaat. Vaak verwijderen ze 
slechts een paar specifieke probleemparameters en allen hebben ze hun nadelen een voordelen 
tegenover elkaar. Bij vele technieken wordt een extra slib of concentraat gevormd, dat extern moet 
worden verwerkt en op die manier het probleem verlegd. In de literatuur is er een hele brede range 
aan verwijderingspercentages terug te vinden, heel vaak afhankelijk van de precieze omstandigheden 
van het percolaat of de manier waarop de test is uitgevoerd. Tussen de verschillende 
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zuiveringstechnieken is er vaak een brede overlap waardoor het op basis van de literatuur heel moeilijk 
te zeggen is welke technieken meer of minder geschikt zijn. De meeste van de bovenstaande 
technieken zijn echter wel in de literatuur verschenen omdat ze op z’n minst potentieel toonden om 
bepaalde probleemparameters van stortplaatspercolaat te kunnen behandelen. Vaak is er echter geen 
of onvoldoende rekening gehouden met de kosten van de techniek. Dit werk probeert in Hoofdstuk 6 
wel rekening te houden met deze belangrijke voorwaarde om een techniek toe te kunnen passen.  
De literatuur is het er over eens dat een enkele zuiveringstechniek onvoldoende is om de 
lozingsnormen te kunnen halen. Een combinatie van verschillende technieken die elk hun voordelen 
op verschillende probleemparameters combineren zou in staat moeten zijn om dit complexe 
afvalwater voor alle probleemparameters onder de lozingsnorm te kunnen helpen. Door te zoeken 
naar een optimale combinatie van technieken die elkaars werking versterken moet het mogelijk zijn 
om dit ook op een economisch verantwoorde manier te doen.  
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3. Testlocaties  
Voor het praktische werk in dit TETRA-onderzoek werden drie verschillende stortplaatsen gebruikt 
voor labo en/of piloottesten. Gezien het soort afval dat werd gestort, de leeftijd van de stortplaats en 
eventuele voorbehandeling dat het percolaat reeds heeft ondergaan een grote invloed kan hebben op 
de kwaliteit van het percolaat dat uiteindelijk werd gebruikt bij de testen, wordt deze info in dit 
hoofdstuk per locatie besproken. De verschillende locaties van de stortplaatsen worden weergegeven 
op een kaart in Figuur 19. De site van Vanheede landfill solutions ligt in Roeselare-Rumbeke, de 
stortplaats van IMOG ligt in Moen, en Pantarein baadt een site van Van Gansewinkel in Kasteelbrakel 
uit. 
 
Figuur 19: Locatie van de stortplaatsen gebruikt in dit TETRA-onderzoek 
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3.1 IMOG Moen 
IMOG werd in 1969 opgericht als ‘Intergemeentelijke Maatschappij voor Openbare Gezondheid’. 
Tegenwoordig zorgt deze intercommunale voor een integraal afvalbeheer voor 11 steden en 
gemeenten in Zuid West-Vlaanderen en zo’n 230 000 inwoners (IMOG 2016). 
IMOG heeft twee sites waar de afvalverwerking door gaat: één in Harelbeke en één in Moen. De 
hoofdactiviteiten gaan door in Harelbeke, waar de verbranding van afval doorgaat en hier energie uit 
gewonnen wordt. Ook recyclage van papier en plastic gebeurt op deze site. In de site van Moen zijn 
stortactiviteiten de belangrijkste activiteit. De site is in totaal ruim 27 hectare groot en bied naast de 
stortactiviteiten ook plaats voor o.a. groencompostering, sortering van grof vuil en houtafval en KGA 
(klein gevaarlijk afval)-clustering. Niet onbelangrijk is dat er ook een installatie aanwezig is die het 
stortgas omzet naar elektrische en warmte energie (imog.be 2013). 
Een schematische afbeelding van de stortplaatsen is te zien in Figuur 20, terwijl een luchtfoto van de 
gehele site te zien is in Figuur 21. In 1986 begon IMOG met de inrichting en exploitatie van een 
gecontroleerde categorie 1 en 2 stortplaats in een oude ontginningszone van Yperiaanse klei waar 
reeds ongecontroleerd werd gestort. Intussen is de totale oppervlakte van de stortplaats 5 hectare, en 
is er nog 11 hectare uitbreidingsmogelijkheid op een deel van de site waar nog steeds klei wordt 
ontgonnen. In 2015 verbrandde IMOG ruim 65 miljoen kilogram afval, terwijl er ruim 52 miljoen kg 
werd gestort  (IMOG 2016; imog.be 2013). 
 
Figuur 20: oppervlakteplan van de site in Moen 
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Figuur 21: luchtfoto van de site in Moen 
In totaal wordt er op de site van Moen dagelijks ongeveer 150 m³/dag stortplaatspercolaat 
geproduceerd. Dit wordt verwerkt op de aanwezige zuiveringsinstallatie die bovenop een afgesloten 
stortplaats ligt. In Figuur 22 worden de verschillende tussenstappen in de waterzuivering schematisch 
voorgesteld. Het gecontamineerd percolaat wordt via een drainagesysteem opgepompt en naar een 
buffertank gestuurd waar het percolaat van verschillende cellen (onderdelen van de stortplaats) wordt 
gemixt. Onderweg ondergaat het wel nog een voorfiltratie door een zeef voor het verwijderen van 
grote partikels, en door een koolwaterstoffenafscheider zodat de oliën en vetten ook reeds worden 
afgescheiden. Vanuit de buffer wordt het afvalwater overgepompt naar een SBR-systeem, waar twee 
parallelle SBR-tanken zorgen voor de biologische behandeling (verwijdering van biologisch afbreekbaar 
organisch materiaal en nitrificatie/denitrificatie). Om dit laatste proces volledig te kunnen laten 
doorgaan moet een koolstofbron zoals methanol worden toegevoegd. Om er zeker van te zijn dat ook 
alle zwevende deeltjes zijn verwijderd na de bezinkingsstap in de SBR, wordt het percolaat na de SBR 
ook nog eens door een reeks beplante waterbekkens gestuurd. Bepaalde bekkens zijn beplant met 
zwevende macrofyten en andere met helofyten zodat de laatste resten BZV en nutriënten (stikstof en 
fosfor) hier nog eens op natuurlijke wijze verder kunnen worden verwijderd. Daarnaast wordt het 
percolaat ook verneveld over een grindbed, zodat ook ijzer onder de vorm van ijzerhydroxide neerslaat 
en uit het afvalwater wordt verwijderd. Na deze stappen wordt het water opnieuw verzameld in een 
bufferbekken, waarna het door de actief kool filter loopt, zodat ook de recalcitrante polluenten hier 
zeker zijn verwijderd alvorens het water wordt geloosd (imog.be 2013). 
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Een deel van het gezuiverde percolaat wordt hergebruikt voor de waterhuishouding van de 
stortplaatsen in orde te houden, zodat het stort voldoende bevochtigd blijft voor een snellere 
degradatie van het afval en een goede biogasproductie. Toch moet nog een groot deel van het 
behandelde afvalwater worden geloosd. Tot voor 2008 werd nog geloosd in het kanaal Bossuit-Kortrijk, 
maar dit is gewijzigd omdat verderop aan het kanaal in Stasegem water uit het kanaal wordt 
aangewend voor de productie van drinkwater door De Watergroep. Sindsdien is er een verbinding 
onder het kanaal, waar het effluent van de waterzuivering van IMOG in het rioleringsstelsel van Moen 
terecht komt. Het effluent hiervan komt via de Oliebergbeek uiteindelijk terecht in de Schelde (IMOG 
2016). 
In Tabel 7 worden de gemiddelde concentraties aan polluenten van het onbehandelde percolaat 
weergegeven, tijdens de periode van het project.  
  
Actief Kool Filtratie 
Olie/water-afscheider  
Pre-filtratie Grote, bezinkbare deeltjes 
Onbehandeld stortplaatspercolaat 










Figuur 22: schematische voorstelling van de huidige waterzuivering te IMOG 
Recalcitrante CZV 
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Zwevende stoffen mg/l 37 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,25 
Geleidbaarheid µS/cm 12467 
Biochemisch zuurstofverbruik mg O2/l 36 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 788 
Chloride mg/l 2215 
Ortho-fosfaat (P) mg/l 1,38 
Fosfor totaal mg/l 2,13 
Nitraat mg/l 0,99 
Nitriet mg/l 0,451 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,75 
Sulfaat mg/l 4,00 
Ammonium mg/l 460 
Stikstof Kjeldahl mg/l 315 
Stikstof totaal mg/l 315 
Kwik totaal mg/l < 0,00025   
Zilver totaal mg/l < 0,010   
Arseen totaal MS mg/l 0,0043 
Cadmium totaal MS mg/l < 0,00020   
Chroom totaal MS mg/l 0,252 
Koper totaal MS mg/l 0,153 
Lood totaal MS mg/l 0,0048 
Nikkel totaal MS mg/l 0,094 
Zink totaal MS mg/l 0,058 
Boor totaal mg/l 26,90 
Totaal organisch koolstof (TOC) mg C/l 200,00 
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3.2 Vanheede landfill solutions Roeselare 
Vanheede landfill solutions is een onderdeel van Vanheede environmental group dat 12 vestigingen 
heeft, verspreid in België, Luxemburg en Frankrijk. In totaal produceert de groep 25 miljoen kWh 
elektrische energie en wordt er 300 000 ton nieuwe grondstoffen geproduceerd door de verwerking 
van afval. De site waar in dit TETRA-project stortplaatspercolaat is van gebruikt ligt in Roeselare-
Rumbeke. Er wordt jaarlijks zo’n 500 000 ton afval verwerkt. Net als bij de site van IMOG, ligt de 
stortplaats op een ontginningsplaats van Yperiaanse klei. Ook hier wordt de klei nog steeds verder 
ontgonnen zodat dit uitbreidingsmogelijkheiden biedt voor de stortplaats. Op de site zijn 2 
stortplaatsen in gebruik. De eerste is een categorie 1 stortplaats van 350 000 m³, waar gevaarlijke 
stoffen zoals asbest, gevaarlijke vliegassen, slib dat gevaarlijke stoffen bevat en geïmmobiliseerd 
materiaal mogen worden gestort. Veel groter is de categorie 2 stortplaats waar een volume van  
2 164 486 m³ is voorzien voor het storten van niet-gevaarlijk afval dat zowel organisch of anorganisch 
van aard mag zijn, of gestabiliseerd gevaarlijk afval met een lage uitloogcapaciteit. Verder bedraagt 
het volume van de verder te ontginnen klei meer dan 800 miljoen m³. Een derde, categorie 3 
stortplaats is volgestort en wordt niet meer gebruikt. De site is ook in het bezit van een performante 
stortgasrecuperatie, gezien bijna 100% van het stortgas wordt opgevangen en wordt verbrand om 
energie uit te halen  (VANHEEDE LANDFILL SOLUTIONS 2016). 
Bij het opereren van de stortplaatsen wordt ook hier stortplaatspercolaat gegenereerd. In 2012 werd 
nog 13 591 ton percolaatwater afgevoerd, ruim 37 m³ per dag dus. Er is een afname in hoeveelheid 
percolaat sinds 2006 omdat sindsdien meer tussenafdeklagen in 2,5 mm dik HDPE-folie zijn 
aangebracht, waardoor er meer regenwater wordt afgeleid naar het oppervlaktewater zonder dat het 
de kans krijgt om in de stortplaats te sijpelen. Onder de stortplaats bevind zich een laag van 65m diepe 
klei, die een extra beschermlaag biedt zodat het percolaat niet in contact kan komen met grondwater, 
naast de folie en textiellaag die sowieso al om deze reden worden aangebracht. Tussen de folie en de 
kleilaag is een lekdetectiesysteem geplaatst en op de folie ligt het percolaatdrainagesysteem. 
Bovenaan aan de zijkant van de stortplaats is eveneens een laag klei aangebracht tussen de stortplaats 
en de landlemige toplaag, zodat er een extra barrière is tussen de gestorte massa en de omgeving. Via 
het drainagesysteem wordt het percolaat opgepompt in de percolaattank. Van hieruit wordt het 
percolaat via vrachtwagens vervoerd voor externe verwerking. De percolaattank is afgedekt met een 
zeil en er is een tweetrapsbiofilter aanwezig om geurhinder te voorkomen. Er is bij Vanheede landfill 
solutions geen waterzuivering aanwezig voor het behandelen van stortplaatspercolaat. Het percolaat 
dat in dit TETRA-project gebruikt werd is dus volledig zonder voorbehandeling (Anthierens 2013). 
De hierboven besproken afsluiting van de stortplaats en het percolaatdrainagesysteem zijn nog eens 
schematisch weergegeven in Figuur 22. In Tabel 8 staan de gemiddelde concentraties aan polluenten 
van het onbehandelde percolaat weergegeven, die tijdens de periode van het project werden 
opgemeten.  
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Figuur 23: schema van gas- en stortplaatspercolaatopvang bij de stortplaats van Vanheede landfill solutions (VANHEEDE 
LANDFILL SOLUTIONS 2016) 
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Zwevende stoffen mg/l 217 
Bezinkbare stoffen ml/l 1,4 
Geleidbaarheid µS/cm 17200 
Biochemisch zuurstofverbruik mg O2/l 790 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 2483 
Chloride mg/l 3213 
Fluoride totaal anorganisch gebonden mg/l 4 
Ortho-fosfaat (P) mg/l 5,66 
Fosfor totaal mg/l 9,30 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l < 0,2 
Sulfaat mg/l 36,0 
Cyaniden totaal µg/l 27 
Ammonium mg/l 760 
Stikstof Kjeldahl mg/l 774 
Stikstof totaal mg/l 774 
Kwik totaal mg/l < 0,00025 
Zilver totaal mg/l 0,01 
Arseen totaal MS mg/l 0,024 
Cadmium totaal MS mg/l 0,00058 
Chroom totaal MS mg/l 0,37 
Koper totaal MS mg/l 0,168 
Lood totaal MS mg/l 0,048 
Nikkel totaal MS mg/l 0,085 
Zink totaal MS mg/l 0,671 
Boor totaal mg/l 22,4 
Kationische detergenten mg/l 0,625 
Nonionische detergenten mg/l 5,95 
Anionische detergenten mg/l 9,035 
Minerale olie mg/l 6,51 
Opgeloste organische koolstof (DOC) mg C/l 915 
Totaal organisch koolstof (TOC) mg C/l 760 
Adsorbeerbare organo halogenen µg/l 615 
Fenol µg/l 33 
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3.3 Van Gansewinkel Kasteelbrakel 
De deponie in Kasteelbrakel wordt uitgebaat door Van Gansewinkel. De Van Gansewinkel groep bevat 
meerdere dochterbedrijven en is zo actief in Nederland, België, Duitsland, Frankrijk, Portugal en 
Hongarije. Van alle afval die de groep binnen krijgt, wordt ruim 65% gerecycleerd, en krijgt het een 
tweede leven als grondstof. Bijna 28% wordt als brandstof gebruikt voor afvalenergie-installaties, 
waaruit dus elektrische energie wordt van gerecupereerd. Bijna 7% van het afval wordt op een andere 
manier verwerkt, zoals storten (vangansewinkel.be 2016). 
Op de stortplaats in Kasteelbrakel worden momenteel bedrijfsafvalstoffen zoals asbest, shredderafval 
en verontreinigde grond verwerkt,  en is er een afgedekte, organische stortplaats aanwezig waaruit 
stortgas wordt gewonnen. Er moet worden opgemerkt dat Kasteelbrakel een gemeente is in de 
provincie Waals-Brabant, en dus niet onder de Vlaamse regelgeving valt. Hierdoor zijn de 
lozingsnormen die eerder besproken werden in hoofdstuk 2.3, niet van toepassing op dit bedrijf.  
De waterzuiveringsinstallatie die aanwezig is op de site van Van Gansewinkel Kasteelbrakel, wordt 
geopereerd door Pantarein. Pantarein profileert zich als ontwikkelaar van groene 
waterzuiveringsoplossingen waarbij aandacht wordt besteed aan waterhergebruik en energie-
efficiëntie. Het bedrijf is zowel actief in het ontwerpen en bouwen van waterzuiveringsinstallaties als 
voor de exploitatie ervan. Daarbij wordt het proces vanop afstand gevolgd en gestuurd doordat de 
resultaten van de sensoren online kunnen worden opgevolgd op de kantoren. Een of tweewekelijks 
komt ook iemand langs, voor onderhoud of controle van de installatie (pantareinwater.be 2016). 
Voor de verwerking van het stortplaatspercolaat wordt op de site in Kasteelbrakel gebruik gemaakt 
van een membraanbioreactor (MBR) als biologische stap. De nitrificatie en denitrificatie gebeurt hier 
in een afzonderlijke tank. Het verse percolaat komt in de denitrificatietank binnen, waar nitriet wordt 
omgezet in stikstofgas. In het hieropvolgend nitrificatiebekken wordt zuurstof toegevoegd zodat 
ammonium in nitraat en nitriet wordt omgezet. Door recirculatie van slib en afvalwater wordt zo ook 
dit nitriet en nitraat weer omgezet naar stikstofgas. Een microfiltratie zorgt er voor dat het slib niet in 
het effluent terecht kan komen en dat het slib wordt gerecirculeerd. Het effluent van de MBR wordt 
naar een nanofiltratie-eenheid geleid. Het membraan is niet ionenselectief. Het effluent van de 
nanofiltratie kan worden geloosd, maar het concentraat moet verder worden verwerkt. Ongeveer de 
helft van het concentraat wordt via actief kool behandeld, waarbij het effluent eveneens kan worden 
geloosd. De andere helft wordt samen met het spuislib uit de MBR behandeld in een hydrocycloon, 
nadat er coagulanten en flocculanten zijn toegevoegd. Het slib dat hierbij vrij komt gaat verder naar 
de slibverwerking of wordt gestort, terwijl het effluent naar het begin van het proces wordt gestuurd, 
waar het de cyclus opnieuw doorloopt.  
In Tabel 9 zijn de concentraties voor enkele parameters van het onbehandeld percolaat opgelijst, die 
werden gemeten tijdens het TETRA-project.  
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Tabel 9: concentratie aan polluenten in het stortplaatspercolaat van Van Gansewinkel Kasteelbrakel  
Parameter Eenheid Waarde 
Zwevende stoffen mg/l 76 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,1 
Geleidbaarheid µS/cm 27600 
Biochemisch zuurstofverbruik mg O2/l 1180 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 5810 
Chloride mg/l 4190 
Fluoride totaal anorganisch gebonden mg/l 8,12 
Ortho-fosfaat (P) mg/l 15,3 
Fosfor totaal mg/l 26,7 
Nitraat mg/l < 0,89 
Nitriet mg/l < 1,64 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,33 
Sulfaat mg/l 12,6 
Cyaniden totaal µg/l 32,6 
Ammonium mg/l 1850 
Stikstof Kjeldahl mg/l 1740 
Stikstof totaal mg/l 1740 
Kwik totaal mg/l < 0,00025   
Zilver totaal mg/l < 0,010   
Arseen totaal MS mg/l 0,051 
Cadmium totaal MS mg/l 0,00077 
Chroom totaal MS mg/l 0,659 
Koper totaal MS mg/l 0,014 
Lood totaal MS mg/l 0,014 
Nikkel totaal MS mg/l 0,28 
Zink totaal MS mg/l 0,059 
Boor totaal mg/l 63,3 
Kationische detergenten mg/l 1,5 
Nonionische detergenten mg/l 6,7 
Anionische detergenten mg/l 0,66 
Minerale olie mg/l < 0,41 
Opgeloste organische koolstof (DOC) mg C/l 2100 
Totaal organisch koolstof (TOC) mg C/l 2100 
Adsorbeerbare organo halogenen µg/l 1100 
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In dit hoofdstuk wordt met de probleemstelling, de kennisbehoefte en de doelen die dit TETRA-
project vooropstelden, het onderzoeksplan voorgesteld. De redenen waarom bepaalde testen in een 
bepaalde volgorde zijn gebeurd, worden hier verklaard. De gebruikte methodes en materialen voor 
het praktische werk van dit onderzoek zijn eveneens in dit hoofdstuk terug te vinden. De gebruikte 
onderzoeksmethodes zijn zowel geldig op Hoofdstuk 5 “Individuele technieken vergelijken op 
laboschaal”, Hoofdstuk 7 “Combinaties van technieken op laboschaal”, Hoofdstuk 8 “Combinaties 
van technieken op pilootschaal”, als op Hoofdstuk 9 “Optimalisatie sturing“. 
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4.1 Onderzoeksvraag 
Uit de literatuurstudie blijkt dat er meerdere individuele technieken zijn die bepaalde 
probleemparameters van het stortplaatspercolaat kunnen aanpakken. De literatuur is er echter over 
eens dat er meerdere technieken nodig zijn om alle probleemparameters onder de lozingsnorm te 
krijgen bij behandeling. Gezien dit TETRA-project gaat over ouder en biologisch gestabiliseerd 
stortplaatspercolaat, kan de onderzoeksvraag als volgt worden geformuleerd:  
“Welke combinatie van technieken, die binnen een integrale waterzuivering passen, is het meest 
performant om de lozingsnormen te halen bij het behandelen van biologisch gestabiliseerd 
stortplaatspercolaat, op een zowel economisch als ecologisch verantwoorde manier?”  
 
4.2 Proefopzet 
Zoals reeds vermeld in Hoofdstuk 1, is het werkplan onderverdeeld in 6 werkpakketten en focust het 
onderzoek zich op de economische en ecologische verwijdering van recalcitrante verbindingen uit 
afvalwater. Dit zowel op labo-schaal als op pilootschaal. In een eerste werkpakket zullen op labo-schaal 
verschillende fysisch-chemische behandelingstechnieken met elkaar vergeleken worden voor de 
behandeling van biologisch gestabiliseerd afvalwater. Twee verschillende waterstalen (nl. van IMOG 
en Vanheede landfill solutions) zullen onderzocht worden. Volgende technieken worden onderzocht 
op basis van literatuuronderzoek en beschikbaarheid in labo: coagulatie-flocculatie, adsorptie, (foto-) 
Fenton, ionwisseling, UV/H2O2 behandeling, fotokatalyse en ozonisatie. De resultaten van de testen 
zullen voornamelijk worden vergeleken op basis van CZV en UV-vis spectrum. Daarnaast worden ook 
parameters als chloride, ammonium, pH en geleidbaarheid opgemeten. De bedoeling is om de 
optimale procescondities voor de geteste technieken te vinden (op gebied van ecologische 
performantie en kost) en om na te gaan in welke mate de verkregen optima gelijkaardig zijn voor de 
verschillende afvalwaters.  
Op basis van de verkregen optima zal de economische en ecologische haalbaarheid van deze 
technieken worden onderzocht in een 2de werkpakket. M.a.w. er zal bij de optimale condities voor 
elke techniek worden nagegaan wat het materiaalverbruik, de afvalproductie (bv. slib) en de kostprijs 
zijn. Verder zal worden nagegaan of doorgedreven integratie van de technieken in bestaande 
behandelingstreinen mogelijk is en wat de mate van complementariteit is. Bij ozonisatie bijvoorbeeld 
wordt een deel van het recalcitrante CZV omgezet naar biologisch afbreekbare BZV waardoor 
terugvoer van een deel van de behandelde stroom naar een voorafgaande biologische zuivering het 
totale zuiveringsproces mogelijks positief beïnvloedt. Bovendien kan de overschot aan zuurstof die 
voor de productie van ozon wordt gebruikt, worden ingezet voor de beluchting van de 
voorgeschakelde biologische zuivering.  
Op basis van werkpakket 1 en 2 worden de interessantste technieken geselecteerd om te testen op 
interactie met elkaar. De technieken worden in het bijzonder getest in combinatie met actief kool, 
zodat kan worden nagegaan wat de invloed is van de behandeling op het adsorptievermogen en 
levensduur van actief kool (AK). Dit zal gebeuren door een batch test (opmeten isothermen) en een 
kolomtest (opmeten doorslagcurve). Verder wordt als validatietest een een geïntegreerde opstelling 
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(inclusief biologische voorzuivering en polishing met actieve kool) op laboschaal getest. Dit moet het 
mogelijk maken om een dergelijke opstelling fijner af te stellen met het oog op piloottesten 
(werkpakket 4). Gedurende de geïntegreerde testen zal opnieuw het verloop van courante parameters 
zoals beschreven in werkpakket 1. 
In het vierde werkpakket staan de piloottesten gepland bij 3 verschillende stortplaatsen. Bij IMOG 
zullen drie integrale zuiveringstreinen worden getest en vergeleken met elkaar, zodat de meest 
interessant bij Vanheede landfill solutions kan worden getest. In samenwerking met Pantarein werden 
resultaten van de volle schaal installatie gebruikt om info te verkrijgen over de werking van 
membraanfiltratie op stortplaatspercolaat.  
Vaak gebeurt de processturing van dergelijke fysico-chemische behandelingstechnieken op basis van 
zogenaamde “expert-knowledge” of op basis van debietsmetingen. In werkpakket 5 is het de bedoeling 
om te onderzoeken of geen meer verfijnde controlestrategieën mogelijk zijn, bijvoorbeeld op basis van 
UV-VIS en/of fluorescentiemetingen. Dergelijke controlestrategieën hebben het potentieel om een 
installatie te realiseren met een vermindering van grondstoffen- en energieverbruik tot gevolg. Voor 
de metingen hiervoor worden geen nieuwe testen gedaan, maar data die consequent wordt 
opgemeten tijdens de vorige werkpakketten zal hiertoe geanalyseerd worden.  
De informatie en data verkregen in WP1 t.e.m. WP 5 zal worden gebruikt voor het opstellen van een 
beslissingsboom die de deelnemende bedrijven in staat moet stellen om de juiste (combinatie van) 
zuiveringstechnieken te selecteren. Verder is er voldoende disseminatie voorzien in werkpakket 6.  
De volledige structuur van de werkpakketten die voor het praktische werk van dit TETRA-project zijn 
uitgewerkt, wordt nog eens schematisch weergegeven in Figuur 24.  
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Figuur 24: onderzoeksstructuur in werkpakketten 
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4.3 Materialen en methoden 
4.3.1 Labotesten 
Binnen het eerste werkpakket werden op laboschaal een aantal technieken op basis van de literatuur 
geselecteerd en getest op stortplaatspercolaat van een of meerdere bedrijven, IMOG en/of Vanheede 
landfill solutions. De best werkende of meest belovende technieken werden geoptimaliseerd, terwijl 
er ook naar het economische verhaal werd gekeken in werkpakket 2. Ook voor het derde werkpakket 
werden er experimenten uitgevoerd in het labo. Hier werden de combinaties van technieken getest, 
om te controleren of de combinaties van technieken elkaar versterken in het verwijderen van 
polluenten uit het afvalwater. Daarnaast werd er in het derde werkpakket ook een validatietest 
uitgevoerd. Hierin werd een integrale zuiveringstrein uitgetest beginnende met een biologische 
behandeling, gevolgd door chemische coagulatie/flocculatie en actief kool filtratie als polishingstap.  
Op laboschaal werden getest: 
Individueel: 
 Coagulatie/flocculatie (C/F) 
 Actief kool filtratie (AK) 
 Ionenwisseling 
 UV/H2O2  
 Fotokatalyse 
 Fenton reagens 
 Ozonisatie 
 Actief slib 
 OLAND (AnammoxAnammox) 
Combinatie: 
 Actief slib & ozonisatie 
 OLAND & ozonisatie 
 C/F & AK (& ionenwisseling) 
 Elektrocoagulatie & actief kool 
 UV/H2O2 & AK 
 Fenton reagens & AK 
 Ozonisatie & AK  
 
Validatietest:  
 Actief slib – coagulatie / flocculatie – actief kool  
4.3.1.1 staalname 
De staalname voor de testen op laboschaal gebeurden bij 2 bedrijven: IMOG en Vanheede landfill 
solutions. Zoals eerder vermeld is er geen waterzuivering aanwezig op de site van Vanheede landfill 
solutions. De stalen die genomen werden hebben dus nog geen voorbehandeling ondergaan. De stalen 
werden er genomen rechtstreeks uit de leidingen die van het drainagesysteem naar de buffertank 
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liepen. Bij IMOG echter werd het staal genomen middenin het zuiveringsproces. De staalname 
gebeurde telkens bij het legen van een SBR in de marcorfytenvijver. Dit betekent dat er dus al een 
voorbehandeling is geweest die mechanische filtering van grote deeltjes, koolwaterstoffenafscheiding 
en biologische verwijdering van stikstof en BZV in de SBR bevat. Het stortplaatspercolaat werd zowel 
bij IMOG als Vanheede landfill solutions verzameld in 30 l bidons uit HDPE. Na transport werden de 
stalen opgeslagen bij 4°C. Voor gebruik werd het percolaat naar kamertemperatuur gebracht.   
4.3.1.2 Coagulatie/flocculatie 
In de eerste fase van het onderzoek werd een visuele screening gedaan van tal van coagulanten en 
flocculanten in samenwerking met leden van de gebruikersgroep Clarflok en Brenntag. Verschillende 
producten werden hierbij toegevoegd aan bekers met percolaat, zonder de precieze dosering te 
kennen. Op basis van visuele kenmerken zoals vlokvorming, vloksterkte en helderheid werd een 
selectie gemaakt van interessante producten die later getest werden op effectieve CZV-verwijdering.  
De meeste testen in WP1 zijn gebeurd in een jartest (Figuur 25). Vooraleer de test van start ging, werd 
het stortplaatspercolaat op kamertermperatuur gebracht, en werd de pH aangepast. De eigenlijke 
procedure bestaat vervolgens uit 3 stappen. De eerste stap is de fast mix. In deze studie werd 500 ml 
te behandelen stortplaatspercolaat in bekers gebracht en werden de bekers onder een mixtoestel 
geplaatst. Er werd voor een korte periode heel intensief gemixt: 2 minuten mixtijd aan een snelheid 
van 200 rpm. Vlak voordat de 2 minuten van start gingen, werd het coagulant toegevoegd. Deze wordt 
op die manier goed gemengd met het te behandelen water, zodat de ladingen goed verspreid zitten, 
en de afstotende ladingen tussen de colloïdale deeltjes kunnen opheffen. Het coagulant kan echter de 
pH beïnvloeden. Daarom werd tijdens de fastmix opnieuw een pH aanpassing uitgevoerd waarna 
opnieuw 2 minuten werd gewacht alvorens over te gaan tot de slowmix. Een overzicht van de geteste 
coagulanten is te vinden in Tabel 10. 
De tweede fase is de slow mix. Hier wordt voor een langere tijd het water in beweging gehouden, net 
snel genoeg opdat de deeltjes kunnen botsen en samenklitten tot een groter deeltje en later vlokken, 
maar traag genoeg opdat de vlokken niet breken. Dit is ook de fase waar eventueel flocculanten 
kunnen worden toegevoegd om dit proces te versnellen. Flocculanten zijn meestal lange moleculen 
die gemakkelijker vele deeltjes kunnen verzamelen om zo grote vlokken te vormen. Hier werd een 
slowmixtijd van 10 minuten gebruikt aan een snelheid van 40 rpm.  
 
Figuur 25: voorbeeld van jartest met stortplaatspercolaat van IMOG 
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Voor de laatste stap worden de bekers van onder de mixeenheden gehaald. Deze stap is de bezinking. 
De gevormde vlokken krijgen hier de tijd om te bezinken zodat de bovenste laag ‘gezuiverd’ water kan 
worden gedecanteerd om verdere testen op uit te voeren. Hier werd een bezinktijd van 30 minuten 
gehanteerd alvorens stalen werden genomen. Bij bezinkend slib kon worden gedecanteerd, bij 
floterend slib moest het afvalwater van onder het slib via pipet worden overgebracht in sluitbare 
bekers van 100ml. De bewaring gebeurde in de frigo bij 4°C.  
Voor het eerste werkpakket (WP1) werden de coagulatie/flocculatie testen uitgevoerd op een 
jartoestel met 5 roerders waar dus 5 bekers naast elkaar kunnen worden vergeleken. Voor de 
validatietest in het 3e werkpakket moest een aanzienlijk grotere hoeveelheid percolaat via C/F worden 
behandeld. Daarom werd van de bovenstaande procedure iets afgeweken. Er werd in een 5l-beker 4l 
percolaat gevoegd en er werd met een overhead-roerder gewerkt in plaats van onder het jar-toestel. 
Gezien de optimalisatie in WP1 reeds werd uitgevoerd werd hier steeds gewerkt met een 
IJzertrichloride-oplossing van 40% van producent Brenntag als coagulant, en Zetag® 8165 - kationisch 
poeder (BASF) als flocculant, waarvan een 0,1% oplossing van werd aangemaakt. Als dosering van het 
coagulant werd een vaste doseringsratio van 0,35 mg FeCl3 per mg initiële CZV gebruikt. Om praktische 
redenen (zoals beperking door opstelling en mixer) werd na coagulant dosering en pH aanpassing 2 
minuten aan 150 rpm geroerd tijdens de fastmix en 80 rpm tijdens de slowmix.  
Tabel 10: geteste coagulanten 
Coagulant  Verdeler of fabrikant Enkel visueel 
FeCl3 Brenntag  
Poly Aluminium Chloride (PAC) Brenntag  
FeSO4 Clarfloc X 
Polyamine Clarfloc  
Polydatmac Clarfloc X 
Aluminium nitraat sulfaat Brenntag  
Tanine Clarfloc X 




Chitosan Acros organics  X 
Aqualenc Clarfloc  
   
 
4.3.1.3 Vacuüm filtratie 
Vacuüm filtratie werd enkel toegepast tijdens de validatietest om er zeker van te zijn dat alle zwevende 
deeltjes zouden verwijderd zijn na C/F behandeling. Doordat een groot volume van het C/F-effluent 
door een smalle actief kool kolom moest stromen, zou de kolom verstopt kunnen geraken indien er 
zwevende deeltjes in de filter terecht zouden komen. Wanneer enkel door bezinking of flotatie slib 
wordt verwijderd, is er altijd kans dat deze zwevende deeltjes in het effluent terecht komen. 
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De vacuümfiltratie gebeurde met papieren filters (partikel retentie: 5-13 µm, diameter: 110 mm, 
producent: VWR) die in een Buchner trechter werden geplaatst. De Buchner trechter werd aangesloten 
op een filtratiefles die aangesloten was op een filtratiepomp. Dit alles is ook afgebeeld in Figuur 26. 
Een staal na behandeling van C/F werd op de filter gegoten, waar de laatste zwevende deeltjes door 
het filtratiepapier werden weerhouden van het effluent. Deze zuiveringstechniek werd enkel 
toegepast met het oog op het verzekeren van een goede werking van de actief kool kolom. Voor het 
uiteindelijke resultaat van de test zou deze extra techniek geen verschil in effluent mogen veroorzaken.  
 
Figuur 26: afbeelding van de vacuümfiltratie opstelling 
4.3.1.4 Actief slib systeem 
Voor de biologische testen werd in het labo gebruik gemaakt van een actief slib systeem. Een foto van 
de opstelling is terug te vinden in Figuur 27. De beluchte tank, waar de organismen groeien en de 
reacties doorgaan, heeft in de labo-opstelling een volume van 6l. Verbonden via communicerende 
vaten is daaraan een bezinktank bevestigd. In deze tank is er geen beluchting en staat het afvalwater 
stil zodat de slibvlokken kunnen bezinken. Bovenaan is er een overloop waarbij het biologisch 
gezuiverde afvalwater vrij van vlokken als effluent uit de opstelling kan lopen. Het effluent werd 
opgevangen in 30 l bidons uit HDPE. Het slib onderaan in de bezinktank wordt via een air-lift systeem 
terug gepompt naar de beluchte tank.  
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Figuur 27: foto van actief slibsysteem  
De gebruikte bacteriën komen uit slib dat uit de SBR van IMOG werd gehaald. De bacteriën werden 
gevoed met stortplaatspercolaat dat nog niet was voorbehandeld, en dus nog wat BZV bevatte. Er 
werd voldoende zuurstof gevoed (> 4 mg/l) zodat dit niet de beperkende factor in het biologisch 
afbreekproces zou zijn. De zuurstoftoevoer had daarnaast ook een mengende functie. Er werd slechts 
discontinu gevoed, omdat de pomp een hoger debiet had dan gewenst was voor de juiste testcondities. 
Voor de opstart werd een gelijke hydraulische verblijftijd als bij de SBR van IMOG gehanteerd. 
Geleidelijk aan werd dit verlaagd naar 3 dagen verblijftijd. Voor de validatietest moest de verblijftijd 
nog verder worden verlaagd naar 1,5 dagen om voldoende voeding te hebben zodat ook de 
actiefkoolkolom aan een juist (gedownscaled) debiet kon komen. Er werd tijdens de experimenten 
geen slib gespuid.  
Het actief slibsysteem werd continu belucht en er werd geen extra koolstofbron toegevoegd. Het 
systeem had dus niet de bedoeling om stikstof volledig te verwijderen, maar wel om de BZV 
verwijdering en de nitrificatie op te volgen.  
4.3.1.5 Actief kool filtratie 
Voor de testen binnen het eerste en het derde werkpakket WP1 en WP 3 zijn zowel batch als 
kolomexperimenten uitgevoerd.  
Tijdens de batch testen werd 50 ml stortplaatspercolaat in sluitbare bekertjes van 100 ml gebracht 
waarin voordien een keurig afgewogen hoeveelheid actief kool werd gedaan. Van elke soort actief kool 
werden 5 verschillende hoeveelheden actief kool afgewogen (afhankelijk van welke test: 1. 0,125g-5g 
en 2. 0,05g-0,75g). Vervolgens werden de bekertjes op een schudtoestel geplaatst, waar minstens 86u 
werd geschud alvorens een staal werd genomen voor analyse.  
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Twee soorten actief kool zijn uitgetest, beide granulair actief kool afkomstig van producent DESOTEC 
N.V. uit de gebruikersgroep. De standaardsoort ‘Organosorb 10’ werd vergeleken met ‘Organosorb 10 
AA’ dat grotere mesoporiën heeft. De eigenschappen van de actief kool worden vermeld in Tabel 11.  
Tabel 11: eigenschappen gebruikte actief kool 
Parameters Organosorb 10 Organosorb 10 AA 
Beddichtheid (kg/m3) 440 380 
Brunauer-Emmett-Teller oppervlaktegebied (m2/g) 960 960 
Joodgetal (min.) (mg/g) 950 900 
Hardheid (%) / 93 
Partikelgrootte (mm) 0,60-2,36 0,60-2,36 
   
De batchtest is tweemaal uitgevoerd, zowel op percolaat van IMOG als van Vanheede landfill solutions, 
en zowel voorbehandeld met FeCl3, met PAC en onbehandeld. Een voorbeeld van een resultaat hiervan 
wordt onderstaand geïllustreerd in Figuur 28. 
 
Figuur 28: visuele vergelijking na batchtest met actief kool. Links staat het originele percolaat, het tweede bekertje van links 
is behandeld met ijzertrichloride, en daarop volgen v.l.n.r. oplopende doseringen actief kool 
Ook werden verschillende kolomtesten uitgevoerd. In WP1 om de performantie van de 2 verschillende 
soorten met elkaar te vergelijken, en in WP3 tijdens de validatietest. Alvorens de kolom gevuld werd 
met de actief kool, werd de nodige hoeveelheid actief kool in erlenmeyers bevochtigd met 
gedemineraliseerd water door het voor minstens 12u op een schudtoestel (3015, GFL, Germany) te 
plaatsen. Op die manier is de lucht uit de actieve kool verwijderd, die er voor zou kunnen zorgen dat 
de actieve plaatsen binnen de poriën niet kunnen bereikt worden door de polluenten.  
De kolom (plexiglas, diameter 2,56 cm) werd gevuld met een laag van grind met een hoogte van 10 
cm, en vervolgens een laag met actiefkool die een hoogte van 50 cm had. Een afbeelding van de labo-
opstelling is terug te vinden in Figuur 29. Voor de vergelijkende kolomtest werden twee identieke 
kolommen naast elkaar gehangen. Het afvalwater werd via één peristaltische pomp (Watson Marlow 
323, BF Sales Engineering Inc., Colorado) die zowel 1 als 2 gelijke stromen kan genereren, uit een 
reservoir naar de bovenkant van de kolom(men) gepompt. Vanaf daar stroomt het afvalwater gravitair 
naar beneden. Er is wel een sifon voorzien die voorkomt dat het waterniveau onder het niveau van de 
actief kool zou komen. Indien lucht in contact zou komen met het actief kool, zou er opnieuw lucht in 
de poriën kunnen komen. Na de sifon werd het effluent verzameld. Tijdens de kolomtesten werden er 
minstens 2x daags stalen genomen voor analyse. Tijdens de testen voor WP1 werden de pompen 
telkens ‘s avonds afgezet en ’s ochtends herstart. Voor de validatietest in WP3 werd continu 
doorgepompt, behalve in het weekend. Dit om de praktische beperking dat niet genoeg influent kon 
worden geproduceerd om een heel weekend te overbruggen. Bij de eerste kolomtesten werd met een 
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debiet van 9 ml/min (1,05 m/u) gewerkt. Om een hogere efficiëntie te krijgen, en een waarde die 
dichter tegen de werkelijkheid ligt, werd de validatietest met een influentdebiet van 3,2 ml/min (0,37 
m/u) gewerkt.  
 
Figuur 29: voorbeeld van actief kool kolom in het labo. In het midden, over de gehele lengte van de van de foto is do kolom 
terug te vinden. Helemaal rechts is (een deel van) de sifon terug te vinden. 
De eenheid die gebruikt wordt om verschillende kolomtesten te vergelijken, is Bedvolumes (BV’s). Een 
eenheid die rekening houd met het volume van zowel behandeld afvalwater, als volume actief kool. 
Een bedvolume komt overeen met het volume dat het actief kool bed inneemt. Hier is dit 0,257 l.  
4.3.1.6 Ionenwisseling  
In de testen zijn 2 types van ionwisseling (IW) gebruikt. Een kation type werd gebruikt om 
ammoniumverwijdering te testen, een anion type werd gebruikt om chlorideverwijdering te testen. 
De ionenwisseling die in een kolomtest werd getest, gebeurde op een gelijkaardige manier als bij actief 
kool filtratie. Een extra kolom werd achter de actief kool kolom geplaatst zodat het afvalwater van de 
actief kool kolom met gravitaire kracht doorstroomd naar de kolom met ionenwisselaar, zoals 
afgebeeld op Figuur 30.  
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Figuur 30: principeschema kolomtest met actief kool en ionenwisselaar 
De ionwisselaar die gebruikt werd voor ammoniumverwijdering is een kationwisselaar van het type 
LEWATIT monoplus SP 112 geproduceerd door het bedrijf LANXESS. Voor chlorideverwijdering werd 
AMBERLITE IRA410 van DOW gebruikt. De technische details van beide harsen zijn terug te vinden in 
Tabel 12.  
Tabel 12: eigenschappen gebruikte ionwisselingsharsen  
Parameters 
LEWATIT  
Monoplus SP 112 
IRA 410 
Totale capaciteit (eq/L) 1,7 1,25 
Vochtretentie capaciteit (%) 52-57 45-51 
Bulkdichtheid (g/L) 740 680 
Maximale operatie temperatuur (°C) 40 35 
Uniformineitscoëfficiënt 1,1 1,6 
Harmonisch gemiddelde diameter (mm) 0,65 0,6 – 0,75 
 
Net als bij het actief kool werd voor gebruik het hars ook bevochtigd door het in een erlenmeyer met 
water op het schudtoestel te plaatsen voor minstens 24u. Ook hier werd de kolom eerst gevuld met 
een laag van 10 cm grind en dan 50 cm hars er boven. Het debiet is dezelfde als deze bij de 
voorgeschakelde actief kool: 9 ml/min (1,05 m/u). 
Voor een eerste gebruik moesten de harsen eerst worden geregenereerd. Daarnaast is regeneratie 
ook nodig. Om te regenereren wordt een verdunde oplossing van een sterk zuur voor kation- en van 
een sterke base voor anionhars gebruikt om te spoelen. Hierdoor wordt in het geval van het kationhars 
de gebonden ammonium terug vervangen door waterstofionen waarna de ionwisselaar in principe 
hergebruikt kan worden. Het anionhars bevatte chloride-ionen die nog moesten worden vervangen 
door hydroxide-ionen.  
Nadat de kolomtest doorlopen is, wordt de actief koolkolom losgekoppeld. Voor de regeneratie werd 
enkel de kolom waarin de ionwisselaar zich bevindt, doorlopen. Hiervoor werd voor het kationhars een 
HCl-oplossing gebruikt met een concentratie van 50 g/l, en voor het anionhars een natriumhydroxyde-
oplossing van 40 g/l. De stroomrichting van het regenerant blijft in dezelfde richting doorgaan. De 
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oplossing wordt dus bovenaan de kolom ingebracht en onderaan uit de kolom verwijderd. Ook hier 
wordt een constante pompsnelheid van 9 ml/min gebruikt.   
4.3.1.7 UV/H2O2  
De experimenten, enkel op het stortplaatspercolaat van IMOG, werden uitgevoerd in een rechthoekig 
reactievat van plexiglas. Het werkingsvolume bedroeg 15l. Er werd gebruik gemaakt van een 18W Oase 
Vitronic UVC- lamp uit kwartsglas, met een maximale bedrijfsdruk van 0,6 bar en een maximale 
pompcapaciteit van 3500 l/u. De UV-lamp wordt pas in bedrijf gesteld wanneer de pomp water over 
de lamp stuurt om de geproduceerde warmte te snel genoeg af te voeren. Met behulp van een 
dompelpomp (Ubbink XTRA 900) met een constant debiet van 15l/min wordt het percolaat, na 
dosering met H2O2, over de UV-lamp gestuurd en terug in de reactor gebracht (Figuur 31). De 
toediening van de 27m% waterstofperoxide (Chem-Lab nv, d=1,11g/ml) gebeurt via een peristaltische 
pomp (DULCO®flex DF4a) met een vast debiet van 400 ml/uur. 
 
Figuur 31: schematische voorstelling van de H2O2/UV opzet 
Door het regelen van de tijdsduur van dosering kan de finale gewenste concentratie in het percolaat 
bereikt worden. De reactietijd bedroeg steeds 30 minuten. Deze werd zo gekozen omdat volgens de 
Morais & Zamora (2005) de grootste degradatie gebeurt tussen 0 en 30 minuten bij pH 8 voor 
verschillende H2O2 concentraties. 
Om interferentie van H2O2 op de absorbantie en CZV-metingen te vermijden, werd telkens een kleine 
hoeveelheid (5 mg/l) katalase (C1345-1G, Sigma-Aldrich®) aan de oplossing toegevoegd. Katalase is 
een enzym dat zich bevindt in de peroxisomen van eukaryote cellen, plantencellen en cellen van 
aerobe bacteriën. Dit enzym zet waterstofperoxide om in water en zuurstofgas. 
4.3.1.8 Fotokatalyse  
De test met fotokatalyse gebeurde in samenwerking met een onderzoek naar nanovezelmembranen. 
Nanovezelmembranen bezitten enkele interessante eigenschappen voor afvalwaterzuivering. Een 
voorbeeld daarvan is dat dankzij de poreuze structuur er een veel hoger debiet kan worden verwerkt 
met eenzelfde energie verbruik dan bij conventionele membranen. Daarnaast is er ook de mogelijkheid 
om extra functionaliteit aan de nanovezels te geven bij productie via electrospinning. In dit geval werd 
bijvoorbeeld titaniumdioxide (TiO2) op de nanovezels gehecht. Voor dit experiment werd de filtratie-
efficiëntie van het membraan niet getest, enkel de fotokatalytische werking van het gecombineerde 
systeem. Er werd niet met percolaat gewerkt, maar met een kunstmatig afvalwater dat een 
concentratie van 60 mg/l humuszuren bevatte en verdund percolaat moet voorstellen.  
Voor dit experiment werden een aantal verschillende methodes van het aanbrengen van de 
functionaliteit op de vezels getest (inline tijdens productie membraan of behandeling nadien), en 
werden ook een tweetal soorten TiO2 (colloïdaal en commercieel) getest. De werking van de 
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membranen zonder functionaliteit, en de mate van degradatie via UV(-A) licht alleen werd ter controle 
eveneens getest. De productie van de microfiltratiemembranen en de soort TiO2 of manier van het 
aanbrengen valt buiten de scope van dit project en wordt daarom niet verder in detail besproken, maar 
is terug te vinden in de publicatie van Daels et al. (2014).  
Testen werden bij verschillende membranen werden telkens uitgevoerd bij 3 x 3 cm membranen met 
een verhouding membraanmassa (mg) op volume afvalwater (ml) van 1/800. De membranen werden 
bestraald met een 300 W Osram Ultra-Vitalux UV-lamp op 40 cm afstand die een emissie van ongeveer 
5 mW/cm² bezorgde. De lamp werd 1u voor aanvang van de test aangeschakeld om te stabiliseren. 
Alle testen werden uitgevoerd in 3-voud. Een schematische voorstelling van deze batchtest is terug te 
vinden in Figuur 32.  
Voor iedere test werden de membranen reeds 16u in donkere condities in contact gebracht met het 
synthetisch afvalwater, zodat effecten van adsorptie aan het membraan tijdens de test 
geminimaliseerd werden.  
 
Figuur 32: schematische voorstelling van de fotokatalyse test 
De controle van performantie van de zuiveringstechniek werd hier niet op basis van CZV gedaan. Voor 
deze test werd gekozen om de UV-absorbantie op te meten bij een golflengte van 436 nm. Deze 
golflengte wordt typisch gemeten voor de verwijdering van humuszuren te kwantificeren, en meet de 
kleur die typisch is aan deze humuszuren (Uyguner & Bekbolet 2005; Nöthe et al. 2009). 
4.3.1.9 Fenton reagens 
Het bepalen van de dosering van de chemicaliën (er wordt een zo hoog mogelijk CZV-verwijdering 
gewenst) gebeurt via een statische proefopzet volgens Box Behnken (Tabel 13). De optimale 
verhouding tussen de drie verschillende toe te voegen stoffen wordt bepaald door op een statisch 
verantwoorde manier een reeks experimenten op te zetten. 
Vervolgens moeten twee regressiemodellen worden opgesteld: enerzijds de absorbantie bij 500 nm 
en anderzijds de finale CZV, die wordt weergegeven in functie van de toegevoegde hoeveelheden 
chemicaliën. 
Er werd gebruikt gemaakt van proefbuizen waarin 30 ml staal gebracht werd. Volgens Tabel 13 werd  
de oplossing op de gekozen pH gebracht, waarna de hoeveelheden ijzerzout en waterstofperoxide met 
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een stepperpipet werden toegevoegd. VFe en VP stellen de toegevoegde volumes Fe2+ en H2O2 voor, 
respectievelijk. Aangezien reeds een hoeveelheid ijzer (3 – 10 mg/l) aanwezig was in het percolaat, 
werd voor VFe1 0 ml gekozen. De andere volumes werden zo gekozen dat VFe2 > VFe1 en VFe3 > VFe2 
(analoog met VP) om zo een model op te stellen. 
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Tabel 13: overzicht te gebruiken reagens (VFe en VP: Volume toegevoegd Fe2+ en H2O2 respectievelijk) 
Reagens Bereiden uit Concentratie ml reagens/30 ml staal 
 
  
X=-1 X=0 X=1 
H+ HCl 37% pH=6 pH=4 pH=2 
Fe2+ FeSO4.7H2O  VFe1=0 VFe2 VFe3 
H2O2 H2O2 27m% VP1 VP2 VP3 
 
Via dit model werden in totaal 21 experimenten verkregen. Na een reactietijd van een kwartier werd 
de suspensie gedurende 1 minuut gecentrifugeerd bij 1000 toeren per minuut. 
Als de gecodeerde waarden (-1, 0, 1) vervangen worden door het reëel toegevoegde aantal ml per 30 
ml staal, kan een kwadratische vergelijking worden opgesteld die de absorbantie of CZV-waarde geeft 
in functie van de toegevoegde hoeveelheid (X1 t.e.m. X3): 
Vergelijking 1 
𝑌 =  𝑎 + 𝑏. 𝑋1 + 𝑐. 𝑋2 + 𝑑. 𝑋3 + 𝑒. 𝑋1. 𝑋2 + 𝑓. 𝑋1. 𝑋3 + 𝑔. 𝑋2. 𝑋3 + ℎ. (𝑋1)2 + 𝑖. (𝑋2)2
+ 𝑗. (𝑋3)2 
met Y als respons zowel in de vorm van CZV (mg/l) als voor de absorptiecoëfficiënt (Abs; cm-1) bij 500 
nm. pH (-) en de concentraties Fe2+ (mg/l) en H2O2 (mg/l) worden respectievelijk voorgesteld door X1, 
X2 en X3. Alle variabelen (a t.e.m. j) kunnen geschat worden door multilineaire regressie toe te passen 
op basis van de toegepaste doseringen en de opgemeten respons. De gevonden vergelijking kan drie 
dimensionaal voorgesteld worden door de hoeveelheid peroxide en ijzer uit te zetten in functie van de 
absorbantie (of CZV).  
Wanneer de optimale doseringen gekend waren, werd opnieuw in de reactor met een volume van 15 
liter gewerkt, gelijkaardig als bij UV/H2O2. Een schematische voorstelling is te vinden in Figuur 33. Bij 
het normale Fenton proces werden enkel de reagentia toegevoegd, bij foto-fenton werd ook met UV 
bestraald. Er werd opnieuw een reactietijd van 30 minuten gerespecteerd  (Zhang et al., 2005). 
 
Figuur 33: schema van de (foto) Fenton opstelling 
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Bij het opstellen van het model werd vastgesteld dat een te grote ijzerdosering voor een daling in 
verwijderingsefficiëntie zorgde. Aan de hand van enkele eerste tests, werden voor het experimenteel 
model de waarden gebruikt zoals weergegeven in Tabel 14. Hoewel hogere ijzerconcentraties zorgen 
voor een snellere reactie, is slechts een kleine hoeveelheid Fe2+ nodig om de kettingreactie op gang te 
brengen (Kurniawan et al. 2006) Er is vaak een bepaalde ijzerconcentratie reeds aanwezig in het 
percolaat. Voor dit experiment werd enkel gebruik gemaakt van percolaat van IMOG, waar toen zo’n 
3 – 10 mg/l ijzer in terug was te vinden.  
Tabel 14: uiteindelijk gebruikte doseringen in model per parameter 
pH 2 4 6 
Fe2+ 
(mmol/l) 
0 10 20 
H2O2 
(mmol/l) 
15 30 45 
 
4.3.1.10 Ozonisatie  
Voor de ozonexperimenten werd de glazen reactor (11 liter), weergegeven in Figuur 34, gebruikt. 
Hierbij werd geen gebruik gemaakt van de UV-lamp. Alle aansluitingen werden gemaakt uit Teflon® 
omdat ozon bepaalde materialen zoals plastic aantast. Het proces werd in batchmode uitgevoerd met 
een continue aanvoer van een zuurstof/ozon gasmengsel. 
 
Figuur 34: ozonisatie opstelling 
Zuivere zuurstof wordt via een zuurstoftank geleverd aan de ozongenerator (corona 
ontladingsozongenerator Ozomat COM-AD-02, Anseros) waar een deel van de zuurstof wordt omgezet 
naar ozon. Het zuurstofdebiet werd steeds ingesteld op 1000 +/- 15 ml/min met behulp van een 
massadebietmeter (model No. SN- 32649-12, Cole-Parmer). Vooraleer het effectieve ozoniseren van 
stortplaatspercolaat begint, wordt het ozonmengsel vanuit de generator rechtstreeks naar de 
ozonanalyser (Ozomat GM 6000 OEM, Anseros) gestuurd. Dankzij de analyser, die aan een computer 
verbonden is, het mogelijk om de exacte concentratie ozon af te lezen. Er werd tijdens de testen een 
ozonconcentratie van 90g O3/m³ gebruikt.  
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De reactor werd gevuld met 10l stortplaatspercolaat vooraleer de ozongasstroom door de reactor 
werd gestuurd. Via een poreuze glasdiffusieplaat (VitraPOR-glasfilter, 160- 250µm) is het mogelijk om 
het ozonmengsel in fijne belletjes te verdelen zodat het contactoppervlakte groter is en er een grotere 
uitwisseling van ozon mogelijk is. Niet alle ozon reageert namelijk met het percolaat. Een deel van het 
ozon verlaat de reactor gewoon opnieuw samen met zuurstof. Daarom wordt ook dit off-gas door de 
analyser gestuurd en opgevolgd via de computer. Wetende wat de inkomende en uitgaande 
ozonconcentratie is, kan via een massabalans berekend worden wat de exacte hoeveelheid ozon is die 
werd toegevoegd. De hoeveelheid ozon die reageert is van vele zaken afhankelijk en kan verschillen 
tussen de verschillende testen. De uiteindelijke ozondosering wordt weergegeven samen met de 
resultaten.  
4.3.1.11 OLAND 
Figuur 35 toont de opstelling die werd gebruikt. Het influent wordt uit een vat gepompt om de reactor 
met een werkvolume van 6,6 l onderaan te voeden. De voeding circuleert met een debiet van 3,0 l/dag 
door de reactor en wordt bovenaan de reactor afgetapt en in een effluentvat opgevangen. De 
hydraulische verblijftijd bedroeg  zo tijdens het experiment 2,2 dagen.  
 
Figuur 35: links: foto van de OLAND-reactor; rechts: schematische afbeelding van de opstelling 
Met behulp van een warmwaterbad werd de reactor op een constante temperatuur (35- 37°C) 
gehouden die optimaal is voor de Anammox bacteriën. Om het uitspoelen van de bacteriën te 
vermijden, is een dragermateriaal (polyurethaan, Recticel) gebruikt waarop ze zich kunnen hechten. 
De zuurstofregeling gebeurde aan de hand van de O2 elektrode (LDO elektrode met Hach sc100™ 
Controller) waarbij de waarden gecontroleerd en geregistreerd worden via LabVIEW. De waarde werd 
zo constant mogelijk gehouden tussen 0,35 en 0,55 mg O2 /l door een aan/af regeling die de beluchting 
aan zette wanneer de zuurstofconcentratie lager was dan 0,35 mg/l en de beluchting af zette wanneer 
deze hoger was dan 0,55 mg/l.  
Om de drie weken werden de concentraties CZV, nitraat-, nitriet- en ammoniumstikstof van het 
influent opgevolgd. Voor het effluent werd dit een wekelijkse staalname. Bij te hoge nitriet- en 
nitraatgehaltes werd enkele dagen gevoed met kraantjeswater in plaats van het gebruikelijke influent 
(onbehandeld stortplaatspercolaat van IMOG). Het nadeel hiervan is dat de Anammox bacteriën een 
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schok kunnen ondervinden door het koude water zodat een daling van de zuiveringscapaciteit kon 
worden waargenomen. Het is echter noodzakelijk om de in overmaat geproduceerde nitriet uit te 
spoelen.  
4.3.2 Piloottesten 
In IMOG werden 3 zuiveringstreinen met elkaar vergeleken. Op de site van Vanheede landfill solutions 
werd enkel de meest interessante techniek verder getest voor validatie. Dit werd ‘Combinatie 1’ zoals 
hieronder afgebeeld in Figuur 36 en besproken in de resultaten.Praktisch werden deze drie 
zuiveringstreinen getest. Combinatie 1 werd getest in IMOG en in Vanheede landfill solutions. Het 
influent doorloopt eerst een biologische zuivering in de vorm van een SBR. Het effluent hiervan wordt 
behandeld door elektrocoagulatie. Als polishingstap wordt nog een actief kool kolom doorlopen.  
 
Figuur 36: schema Combinatie 1 
Combinatie 2 werd getest in IMOG. Het influent doorloopt eerst een biologische zuivering in de vorm 
van een SBR. Het effluent hiervan wordt behandeld door chemische coagulatie en flocculatie. Als 
polishingstap wordt nog een actief kool kolom doorlopen. 
 
Figuur 37: schema Combinatie 2 
Combinatie 3 werd getest in IMOG. Het influent doorloopt eerst een biologische zuivering in de vorm 
van een SBR. Het effluent hiervan wordt behandeld door ozonisatie. Via recirculatie naar de 
biologische behandeling kan de vrijgekomen BZV worden verwijderd in de SBR en als koolstofbron 
dienen voor stikstofverwijdering. Deze recirculatie gebeurde echter enkel theoretisch. Als 
polishingstap wordt ook hier een actief kool kolom doorlopen. 
 
Figuur 38: schema Combinatie 3 
Controletest werd zowel in IMOG als bij Vanheede landfill solutions uitgevoerd. Het influent doorloopt 
eerst een biologische stap, zoals bij Combinatie 1, 2 en 3. Hier wordt het effluent van de SBR echter 
meteen naar de actief kool kolom geleid. De resultaten van deze zuiveringstrein zijn nodig om te 
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kunnen vergelijken welke invloed de fysicochemische technieken uit Combinatie 1, 2 en 3 hebben op 
de doorbraakcurve van de actief kool kolom.  
 
Figuur 39: schema controletrein 
 
In Tabel 15 is een overzicht terug te vinden van de piloten en hun leveranciers. 
Tabel 15: Leveranciers van de piloten 
Piloot leverancier piloten 
SBR 
Gebruik van volle schaal biologische zuivering 
van IMOG of eigen productie bij Vanheede 
landfill solutions 
Chemische coagulatie Vlakwa 
Ozon Eco Cleaning Systems 
Elektrocoagulatie Noah Water Solutions 
Zandfiltratie Vlakwa 
Actief kool filtratie Vlakwa 
 
Op de derde locatie, in Kasteelbrakel, werd een volle schaal installatie van Pantarein gebruikt om 
testen mee uit te voeren.  
4.3.2.1 Staalname 
IMOG 
Omdat uit de labotesten en economische vergelijking bleek dat zowel voor ammoniumverwijdering als 
voor BZV-verwijdering werd beslist om de biologische stap sowieso als onderdeel 
waterzuiveringsproces te kiezen. Zoals te zien in Figuur 36, Figuur 37 en Figuur 38, werd de SBR telkens 
als eerste stap in het integrale proces gekozen. Op de site van IMOG is eveneens een SBR aanwezig die 
als eerste belangrijke zuiveringsstap geldt (eerst komt nog een ruwe mechanische filtering en 
koolwaterstoffen afscheiding). Dit gaf de mogelijkheid om pas na de SBR de piloten in te schakelen in 
het proces, en de goedwerkende SBR op volle schaal mee te nemen als onderdeel hiervan. Om 
praktische redenen echter, werden de piloten verderop in het proces aan een buffervijver geplaatst 
waar gemakkelijk influent uit kon worden gepompt. Op Figuur 40 is de locatie van de piloten 
uitgetekend op een luchtfoto. Het afvalwaterzuiveringsproces bij IMOG loopt op de figuur van links 
naar rechts. Dit wil zeggen dat er tussen de SBR en de buffervijver nog een aantal natuurlijke 
behandelingsstappen zitten, en is er instroom van hemelwater mogelijk. Op het moment van de 
piloottesten waren er wijzigingen aan de waterhuishouding bezig op de site waardoor de exacte 
verdunning over de periode van piloottesten niet gekend was. Daarom zijn zowel enkele stalen 
genomen voor de SBR als ruw strotplaatspercolaat, wat als onbehandeld wordt gezien, vlak na de SBR 
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én in het bufferbekken als influent van de piloten. Bij Combinatie 1, 2 en 3 verloopt dit dus op eenzelfde 
manier en is de eerste stap in het proces eigenlijk volle schaal. Pas bij de 2e zuiveringstechniek wordt 
er een opsplitsing gemaakt: nl. elektrocoagulatie, chemische coagulatie of ozonisatie. Het influent van 
deze technieken werd telkens uit de buffer genomen. Stalen werden uiteraard ook genomen na iedere 
piloot. De staalname gebeurde eenmalig voor externe analyse na 12 bedvolumes doorheen de actief 
kool filter. Pas na 10 bedvolumes is de hoeveelheid stof van het actief kool dat nog terecht komt in het 
effluent met een zekerheid te verwaarlozen. Wegens beperking in tijd werd dus na 12 bedvolumes bij 
iedere Combinatie een staal genomen om de effluentwaarden op een eerlijke manier te kunnen 
vergelijken.   
 
Figuur 40: pilootopstelling op site IMOG 
Vanheede landfill solutions 
Op de site van Vanheede landfill solutions is er geen SBR aanwezig om op volle schaal te gebruiken. 
Daar werd een kleine biologische zuivering opgestart in 2 IBC’s met een totaal volume van 1200 l 
(intermediate bulk container) die afwisselend werden belucht (zie verder). Het influent van de 
pilootopstelling was hier dus ruw percolaat, en geen percolaat dat al een voorbehandeling had 
ondergaan zoals bij IMOG. Stalen werden dagelijks genomen bij influent, na de SBR, na de 
elektrocoagulatie en twee maal daags bij na de actief kool filter. In tegenstellen tot bij IMOG werd hier 
gekozen om een langere periode stalen te blijven nemen zodat een doorslagcurve zichtbaar was. Op 
de meeste stalen werden enkel een aantal basisparameters bepaald zoals CZV, elektrische 
geleidbaarheid, ammonium en chloride. Ook een staal voor externe en volledige analyse werd 
genomen na 36 bedvolumes bij de controletest en na 144 bedvolumes bij zuiveringstrein 1. Het grote 
verschil hierin is te verklaren doordat bij de controletrein er veel sneller doorslag was opgetreden, 
waardoor vroeger een staal moest worden genomen om representatief te zijn. Bij zuiveringstrein 1 
werd gewacht tot een staal kon worden genomen op het moment dat de actief kool kolom eenzelfde 
doorslag kende als bij de controletest.  
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Van Gansewinkel  
Op de site in Kasteelbrakel bij Pantarein, werden enkel stalen genomen op volle schaal. Stalen voor 
volledige externe analyse werden genomen van het influent, na de MBR (microfiltratie) en na de 
nanofiltratie. Daarnaast werden ook nog CZV, UV254, pH en elektrische geleidbaarheid opgemeten bij 
het concentraat van de NF en na AK behandeling. De andere stromen waren niet bereikbaar voor 
staalname.  
4.3.2.2 Coagulatie/flocculatie unit 
Deze unit bestaat enerzijds uit een grote reactortank met een beluchter en mixer en anderzijds uit drie 
doseertanks, voor zuur, base en coagulant en/of flocculant. De tanks voor zuur en base hebben een 
diameter van 300 mm en een hoogte van 400 mm, maar werden niet volledig gevuld. De tanks werden 
gebruikt om de bidons met zuur en base in te plaatsen, zodat er een veilige marge was. Om de pH te 
variëren werd gebruik gemaakt van een 29% NaOH oplossing (Brenntag) en een 96% H2SO4 oplossing 
(Brenntag). De unit heeft doseerpompen die automatisch worden aangestuurd via de informatie die 
de uitleesunit krijgt van een pH-sonde in de grote reactortank. Het vat waar coagulant/flocculant in zit 
heeft een volume van 60 l en is voorzien van een stalen mixer die standaard aan 200 rpm draait 
wanneer de unit is ingeschakeld. Ook hier is een doseerpomp aangesloten, met een manueel instelbaar 
debiet en pomptijd. De grote reactortank tot slot heeft een diameter van 1m en een hoogte van 1,3m. 
De afsluitbare reactor heeft zo een volume van iets meer dan 1000l, waarvan per batch tot 850 l van 
gevuld wordt.  
Op basis van resultaten uit het labo-onderzoek (zie hoofdstuk 7), werd FeCl3 gebruikt als coagulant. De 
dosering ervan werd gekozen op basis van de influent CZV. Zo werd 0,35 mg/l FeCl3 toegevoegd per 
mg/l CZV in het influent. In totaal werden 2 keer een batch doorlopen om voldoende effluent te 
hebben voor de actief kool piloot.   
Omdat na een aantal batches bleek dat de vlokken te klein waren om voldoende tegengehouden 
werden door de zandfilter, werd beslist om handmatig een kleine hoeveelheid flocculant (1,5 mg/l 
SH222) aan het proces toe te voegen. Bij een te hoge druk over de zandfilter werden deze vlokken nog 
steeds gebroken, daarom werd ook een bezinkingsstap voorzien zodat de druk over de zandfilter niet 
te snel steeg. Tijdens het overpompen naar de zandfilter werd de mixer uitgeschakeld.  
Een overzicht van de gebruikte procesparameters is terug te vinden in Tabel 16 en een schematische 
voorstelling van de coagulatie unit is te zien in Figuur 41.  
Tabel 16: gebruikte procesparameters voor de coagulatie-eenheid tijdens piloottest 
Parameter Eenheid Waarde  
Type coagulant - FeCl3 
Type zuur - H2SO4 
Type base - NaOH 
Snelheid flash mixing rpm 1500 
Duur flash mixing min 2 
Snelheid van slow mixing rpm 500 
Duur slow mixing min 10 
Bezinktijd min 15 
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Figuur 41: schematische voorstelling van coagulatie/flocculatie unit 
4.3.2.3 Zandfilter 
Het initiële doel van de zandfilter was het vervangen van een bezinkingseenheid, omdat die niet 
voorhanden was. Omdat de performantie in eerste instantie nogal laag was, werd daarom handmatig 
in de reactortank een bezinkingsstap toegevoegd zodat de zandfilter niet te zwaar beladen werd. In de 
eigenlijke piloottest met de integrale zuiveringstrein is de zandfilter daarom meer gebruikt als een 
extra zekerheid zodat er geen vlokken in de actief kool filter zouden terecht komen, en deze zouden 
kunnen verstoppen.  
De zandfilter was gevuld met een laag grind als steunlaag voor het zand. Hiermee werd voorkomen 
dat het zand uit de filter zou wegstromen of de afvoer zou verstoppen. Grind is groot genoeg zodat de 
gaatjes in de afvoer niet verstopt kunnen worden. Het effluent van de coagulatie/flocculatie wordt 
bovenaan in de zandfilter binnen gepompt. De romp van de zandfilter is uit roestvrijstaal (RVS 304) 
met een diameter van 283 mm en een totale hoogte van 108,5 cm. De unit bevat ook een tank waar 
het zelf spoelwater in opslaat. Druk wordt gemeten bij in en uitgang. Aan de hand van het drukverschil 
kan de terugspoelsequentie worden ingesteld.  
Een overzicht van de gebruikte procesparameters is terug te vinden in Tabel 17 en een schematische 
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Tabel 17: procesparameters van de zandfiltratie-unit tijdens de pilottesten 
Parameter Eenheid Waarde  
Totale hoogte filter cm 108,5 
Vrije ruimte cm 32,5 
Hoogte zandlaag cm 58 
Hoogte grindlaag cm 18 
Vrije ruimte 








% i.v.m. totale 
hoogte 
76,3 
Debiet  m3/h 0,06 
Diameter zandfilter cm 28,3 
Grootte zanddeeltjes mm 0,40 - 0,80 
Zandporositeit mm 0,04 - 0,16 
Grotte van ginddeeltjes mm 1,70 – 2,50 
Grindporositeit  mm 0,17 – 0,50 
   
 
Figuur 42: schematische voorstelling van de zandfiltratie-unit 
De unit was zo ingesteld, dat er een automatische terugspoeling zou doorgaan wanneer het 
drukverschil over de zandfilter hoger dan 0,5 bar zou worden. Tijdens de eigenlijke test is geen 
terugspoelfase van de zandfilter nodig gebleken. Voordien, in de opstartfase is dit wel op regelmatige 
basis gebeurd. Hiervoor werden de instellingen gebruikt zoals in Tabel 18. Eerst werd een luchtspoeling 
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uitgevoerd, eerst pulserend en vervolgend continu, waarbij de pulserende werking het losmaken van 
de verontreinigingen op het zand bevorderd. Na de luchtspoeling werd uiteraard ook een 
waterspoeling uitgevoerd, eveneens eerst pulserend en vervolgens continu.  
Tabel 18: procesparameters terugspoelen zandfilter 
Parameter Eenheid Waarde 
Pulserende luchtspoeling min 10 
Continu luchtspoeling min 10 
Pulserende waterspoeling min 20 
Debiet pulserende waterspoeling  m/u 1,5 
Continu waterspoeling min 10 
Debiet continu waterspoeling m/u 2,5 
Volume continue waterspoeling l 40 
Spoelwaterafvoer min 2 
Afvoer eerste filtraat na spoelen min 1 
Debiet spoelwater min 48 
Volume spoelwater l  10 
   
 
4.3.2.4 Actief kool filter 
De actief kool filter was telkens de laatste stap in de geteste zuiveringstreinen. Het effluent van 
zandfiltratie, elektrocoagulatie of ozonisatie werd dus naar de actief kool filter gepompt. Ook in deze 
filter wordt het bovenaan in gepompt, en komt het effluent onderaan de kolom er terug uit. Op basis 
van de resultaten op laboschaal werd beslist om de kolom te vullen met ORGANOSORB® 10-AA 
(DESOTEC N.V). De filter heeft een diameter van 283 mm en een hoogte van 108,5 cm, en is voorzien 
van verschillende aftapkraantjes voor het nemen van stalen. Op deze unit zitten geen 
geautomatiseerde of elektrische onderdelen. Er is een flowmeter aanwezig, maar deze is slechts 
indicatief. Het debiet werd telkens geregeld via de pomp van de voorgaande unit. Het debiet was wel 
telkens afgesteld op maat van de actief kool filter. De bedoeling was om dit debiet te downscalen op 
wat de werkelijke situatie zou zijn op volle schaal: 150m³ percolaat per dag  op 20m³ actief kool. Helaas 
zijn de piloten niet gedimensioneerd om op een dergelijk laag debiet te werken. Het systeem bleek 
onstabiel te zijn en onbetrouwbare bij een laag debiet. Als minimum debiet werd 1l/min gehanteerd, 
wat wel stabiel en betrouwbaar bleek te zijn. Het debiet, gedownscaled van de werkelijke situatie, zou 
slechts 15,7 l/u (0,25 m/u) bedragen, terwijl nu om praktische redenen met 60 l/u (0,95 m/u) werd 
gewerkt.  
In tegenstelling tot de zandfilter, is de korrelgrootte van het actief kool groot genoeg om de openingen 
in de afvoer niet te verstoppen. Hier is het dus niet nodig om een steunlaag van het grind toe te voegen.  
Om de vergelijkende test te doen op de site van IMOG, werd een staal genomen na 12 bedvolumes 
voor externe analyse. Bij de test op de site van Vanheede landfill solutions werd de kolom voor een 
langere tijd beladen om tot een doorbraakcurve te kunnen komen. De bedvolumes zijn berekend op 
basis van volume van het actief kool bed en van het debiet. Een overzicht van de gebruikte 
procesparameters is terug te vinden in Tabel 19 en een schematische voorstelling van de coagulatie 
unit is te zien in Figuur 43.   
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Tabel 19: procesparameters van de actief kool filter 
Parameter Eenheid waarde 
Totale kolomhoogte cm 108,5 










Debiet   m3/h 0,06  
Diameter kolom  cm 28,3 
   
 
 
Figuur 43: schematische voorstelling van de actief kool filter 
4.3.2.5 Elektrocoagulatie 
De elektrocoagulatiepiloot van Noah Water Solutions, werd vakkundig geopereerd de operator van 
Noah Water Solutions. De unit bestaat uit twee op elkaar gestapelde containers. Hierin is plaats voor 
de elektrocoagulatie zelf, maar ook voor een buffertank, sturing, ruimte voor operator, kleine 
labotafel,…  
De meeste elektrocoagulatiesystemen maken gebruik van platenelektrodes. Hier werd gebruik 
gemaakt van cilindervormige elektrodes. Deze hebben als voordeel tegenover platenelektrodes dat de 
stromingseigenschappen van het passerende afvalwater beter is, waardoor er minder 
verontreinigingen op de elektrode terecht komt. Hierdoor degraderen cilindervormige elektrodes op 
een gelijkmatige manier waardoor er minder efficiëntieverlies is bij degradatie, en de elektrode 
volledig opgebruikt kan worden. De anode is de degraderende elektrode en moet worden vervangen 
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na verloop van tijd. In de test bij IMOG werden zowel een aluminiumanode als een ijzeranode met 
elkaar vergeleken. Omdat deze eerste de meest performante bleek te zijn, werd bij Vanheede landfill 
solutions enkel de aluminiumelektrode gebruikt.  
In de piloot is de reactorkamer gemakkelijk bereikbaar waardoor het wisselen van elektrode relatief 
gemakkelijk gaat. Een controlepaneel zorgt voor een duidelijk overzicht van de procesparamters zoals 
elektrische geleidbaarheid, pH, stroom en debiet. Deze laatste kunnen gevarieerd worden om naar 
een optimale verwijdering te zoeken, maar de verwijdering hangt ook van afvalwater specifieke 
parameters af. De efficiëntie van het systeem is uiteraard erg afhankelijk van de elektrische 
geleidbaarheid. Interne doseerpompen kunnen pH aanpassingen doen en flocculant toevoegen. Bij 
Vanheede landfill solutions werd gekozen om bij een pH van 5 te werken. Hierdoor moest een vrij grote 
hoeveelheid zuur worden toegevoegd, waardoor er voor gekozen werd om dit handmatig te doen.  
Vanwege de afhankelijkheid van de elektrische geleidbaarheid en het verschil in afvalwater tussen 
IMOG en Vanheedel landfill solutions, werd het optimum bij beide sites opnieuw gezocht via 
inleidende individuele testen. De procesparameters bij de test bij IMOG verschillen dus met deze van 
in Vanheede landfill solutions. De gebruikte parameters zijn terug te vinden in Tabel 20. Zoals te zien 
in de tabel is het debiet een stuk hoger dan de eerder besproken debieten die zijn aangehouden tijdens 
de piloottesten. De piloot is namelijk niet gedimensioneerd op dergelijke lage debieten die wel konden 
gebruikt worden bij de andere piloten. De elektrocoagulatiepiloot heeft een minimumdebiet van 
200l/u en een optimaal debiet bij 300 l/u, daar waar er bij de actief kool filter met een debiet van 60l/u 
werd gewerkt. Om dit op te lossen werd met een buffertank tussen de elektrocoagulatie en de actief 
kool filter gewerkt. De elektrocoagulatie werd dus discontinu bedreven (hoewel het in staat is om 
continu te werken) om telkens een buffer te vullen, waaruit de actief kool filter met het juiste debiet 
kan beladen worden.  
Tabel 20: procesparameters elektrocoagulatie bij de piloottesten 
Parameters 
Eenheden  Waarde IMOG Waarde  
Vanheede 
Electrode: Aluminium  
debiet m3/u 0,2 0,3 
Flocculantverbruik    g/m3 10 50 
Zuurverbruik  ml/m3 120 3000 
Elektriciteitsverbruik  kWh/m3 2,5 1,5 
Metaalverbruik  g/m3 83,9 83,9 
Electrode: Iron  
debiet m3/u 0,3 n.v.t. 
Flocculantverbruik    g/m3 10 n.v.t. 
Zuurverbruik  ml/m3 0 n.v.t. 
Elektriciteitsverbruik  kWh/m3 1,6 n.v.t. 
Metaalverbruik  g/m3 55,9 n.v.t. 
 
Op Figuur 44 is een schematische voorstelling van de piloot te zien. Op de figuur is te zien hoe het slib 
via flotatie wordt afgescheiden van het effluent. Het principe van de flotatie bij elektrocoagulatie is 
eerder besproken in kop 2.4.2.3.3, bij de bespreking van de verschillende technieken in de 
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literatuurstudie. Het is echter van belang dat het systeem stabiel is om een goede afscheiding tussen 
slib en effluent te hebben. Goede vlokken zijn belangrijk, zodat ze snel gaan floteren en niet de neiging 
hebben om te zweven, en zo mee te stromen met het effluent. Het schuim dat gevormd wordt van slib 
en gasbellen heeft de neiging om te drijven en wordt opwaarts gestuwd in het water. Hierdoor duwt 
het schuim het bovenstaande schuim verder weg waar het wordt afgeleid van het systeem en apart 
wordt verzameld. Onder het schuim kan het effluent weglopen. Belangrijk hierbij is uiteraard dat het 
vloeistofniveau boven de afvoer van het effluent wordt gehouden, anders zou er alsnog slib kunnen 
mee stromen. Een juist debiet en een sterk slib is hierbij cruciaal.  
 
Figuur 44: schematische voorstelling van de elektrocoagulatie-unit. 
4.3.2.6 Ozon 
Voor het uitvoeren van de ozonisatie tijdens de integrale piloottesten werd in de opstartfase, zoals 
vermeld in Tabel 15, gebruik gemaakt van een ozontoestel van Eco Cleaning Systems. Om te ozoniseren 
werd gebruikt gemaakt van hun Fyt-O-Cleaner®, een AOP-unit die ontworpen is voor het onschadelijk 
maken van water met resten van gewasbeschermingsmiddelen die gebruikt worden in de landbouw. 
Het toestel bewees echter ook al effectief te zijn in het verwijderen van kleinere concentraties 
gewasbeschermingsmiddelen uit oppervlaktewater. Hoewel het toestel gemaakt is om ozonisatie te 
combineren met UV, biedt het toestel de mogelijkheid om zowel ozon als UV uit te schakelen en 
individueel toe te passen. Gezien de laboresultaten werd beslist om in eerste instantie enkel met 
ozonisatie te werken, maar er was ook nog een test gepland met de combinatie met UV, waarbij de 
extra kost aan energie zou gemonitord worden. De Fyt-O-Cleaner® werkt volgens een batch systeem, 
die automatisch vult en leegt en waarbij de ozondosering handmatig kan worden ingegeven in het 
systeem. De ozonrest in het effluent wordt gerecycleerd door het in de influent buffer te hergebruiken 
waar het reeds voor afbraak kan zorgen. Voor deze testen moest om deze reden de buffertank telkens 
worden geledigd, zodat het influent nog niet kon geozoniseerd worden voor de eigenlijke test.  
Resultaten met de Fyt-O-Cleaner zijn er echter niet, omdat er reeds in de opstartfase van de testen, 
waar het toestel eerst individueel werd getest en werd gecontroleerd of de resultaten gelijkaardig zijn 
aan de laboresultaten zodat eventueel nog een kleine optimalisatie mogelijk is, een defect is ontstaan 
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aan de ozongenerator op het toestel. Wegens tijdsgebrek kon niet verder worden gewerkt met dit 
toestel. Daarom werd overgeschakeld naar een andere oplossing.  
Deze oplossing hield in dat de nodige hoeveelheid stortplaatspercolaat werd geozoniseerd met de 
labo-opstelling. In plaats van te werken in de glazen reactor van 10 l, werden de containers waarin het 
percolaat werd getransporteerd omgebouwd tot reactors van 20, 22 en 25l, waardoor transport en 
ozonisatie in de zelfde container kon doorgaan. Voor de rest van de opstelling, en de gebruikte 
procesparameters kan verwezen worden naar paragraaf 4.3.1.10 gezien de zelfde procesparameters 
gebruikt zijn als bij de labotesten.  
Als dosering werd getracht om een dosering van 0,35 mg O3 per mg CZV in het influent toe te voegen. 
Doordat echter de generator een variabel ozongehalte produceerde, en pas na de test kan berekend 
worden wat de exacte opname van ozon is geweest, was het geen sinecure om een exact gewenste 
dosering aan te houden. Daarnaast fluctueerde ook de influent CZV, waarbij het resultaat pas na 2,5u 
(digestie van het CZV staal) gekend was, en dus ook pas met vertraging kon worden ingespeeld door 
de dosering aan te passen. Om deze redenen is uiteindelijk gemiddeld slechts 0,23 mg O3/mg CZVi 
toegevoegd. De fluctuaties en opname tijdens de verschillende batches zijn te zien in Figuur 45. Alle 
batches werden samen in een buffertank verzameld alvorens werd overgepompt naar de actief kool 
kolom. Om deze reden heeft de actief kool kolom enkel een gemengd influent gekregen, zonder 
fluctuaties in functie van de tijd.  
 
Figuur 45: ozonopname per batch 
4.3.2.7 Pilootschaal SBR 
Omdat op de site van Vanheede landfill solutions geen zuiveringsinstallatie aanwezig is, is er geen 
mogelijkheid om zoals bij IMOG de sequentie van zuiveringstechnieken pas te starten na een 
biologische zuivering. Op basis van de literatuur en de economische vergelijking is het namelijk 
duidelijk dat de BZV best door een biologische zuivering wordt verwijderd. Daarom werd een eigen 
SBR pilootopstelling gebouwd. 
De opstelling bestond uit twee IBC’s, een vijverbeluchter en een dompelpomp en biologisch slib. De 
twee IBC’s werden achtereenvolgens een dag belucht en een dag niet belucht. Praktisch gezien werd 
een IBC dus gevuld met influent en onmiddellijk belucht, zodat het slib in aerobe omstandigheden BZV 
























volume behandeld percolaat (l)
Onderzoeksmethodes Materialen en methoden FYBAR 
90 | P a g i n a  
  
wordt de 2e IBC gevuld en belucht. Op de 3e dag wordt de eerste IBC geleegd en is er ongeveer 800 l 
biologisch behandeld afvalwater voorhanden om verder in het (piloot)proces te behandelen. De IBC 
wordt opnieuw gevuld en doorloopt het zelfde proces. Een dag later is er van de 2e IBC opnieuw 800l, 
zodanig dat er uiteindelijk dagelijks een dergelijke hoeveelheid biologisch behandeld percolaat 
aanwezig was om verder te testen in de zuiveringstrein.  
De IBC’s werden gevuld met elk zo’n 40l slib afkomstig van IMOG. Het slib kreeg 3 weken de tijd om 
aan te passen aan zijn nieuwe omstandigheden, wat via labotesten eerder ruim voldoende bleek om 
eenzelfde aanpassing te ondergaan.  
Net zoals in het labo is deze test enkel en alleen om de BZV te kunnen verwijderen. Om 
stikstofverwijdering te hebben zou een veel langere verblijftijd nodig zijn, moet er een extra 
koolstofbron worden toegevoegd, moet de beluchting anders worden afgesteld en moeten meer 
procesparameters worden opgevolgd. Omdat dit niet praktisch uit te voeren was, omwille het te lage 
debiet voor volgende stappen in de zuiveringstrein en de beperkte tijd, werd gekozen om de 
stikstofverwijdering hier slechts beperkt op te volgen.  
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4.4 Analysemethoden  
Een aantal verschillende fysicochemische parameters werden opgemeten in het labo om het 
stortplaatspercolaat te karakteriseren. Hieronder volgt een overzicht van de geteste parameters, de 
methodes en de materialen die hiervoor nodig zijn.  
De pH en elektrische geleidbaarheid konden gemeten worden op een toestel. Dit gebeurde met het 
mobiele toestel HQ30D van Hach. Met de pH wordt de zuurtegraad gemeten, terwijl de elektrische 
geleidbaarheid de mate van geleidbaarheid meet.  
Bepaalde ionen werden ook opgemeten in het labo. Chloride, ammonium, nitriet en nitraat werden 
opgemeten via spectrofotometrische methoden. Voor Chloride, ammonium en nitriet werden 
cuvettentests van Hach gebruikt. Respectievelijk LCK311, LCK303 en LCK342 werden hiervoor gebruikt. 
Voor nitraat werd gebruik gemaakt van poederzakjes, eveneens van Hach: NitraVer® 5. De 
spectrofotometer waar rechtstreeks de concentratie in mg/l kon worden afgelezen was een DR2800, 
eveneens van Hach.  
Voor het opmeten van de UV-VIS spectra werd een andere spectrofotometer gebruikt, nl. de Shimadzu 
1601. De cuvetten die gebruikt werden hadden een diepte van 10 mm en waren gefabriceerd uit 
kwarts, zodat ook in het UV-gebied kon opgemeten worden. Spectra werden genomen tussen 800 en 
200 nm met een resolutie van 1nm. In de resultaten wordt vaak enkel UV254 vermeld. Dat is de 
absorbantie bij 254 nm. De reden hiertoe is dat deze golflengte in verband wordt gebracht met heel 
wat organische componenten.  
De CZV is de meting die op de meeste stalen is uitgevoerd. De CZV meet de zuurstof die nodig is om 
organisch materiaal te kunnen oxideren tot CO2. Het wordt uitgedrukt in mg O2/l (verder 
vereenvoudigd weergegeven als mg/l) en meet dus de massa zuurstof die nodig is per liter staal. De 
CZV zal altijd minstens gelijk of groter zijn dan de BZV, omdat BZV enkel biologisch afbreekbaar 
organisch materiaal meet, maar in deze zelfde eenheid. CZV omvat alle organische stoffen en de BZV 
is daar een onderdeel van. Om de CZV te meten wordt gebruik gemaakt van een eigen ontwikkelde 
procedure. Kaliumdichromaat wordt gebruikt als oxidant voor alle organische materiaal, terwijl een 
zilversulfaatoplossing in zwavelzuur als katalysator dienst doet. Verder wordt ook kwiksulfaat 
toegevoegd om interferentie met chloride te verhinderen. Terwijl het mengsel met het afvalwater 
wordt geïncubeerd bij 150°C gaat de oxidatie van CZV gepaard met reductie van Cr6+ naar Cr3+, wat een 
kleurverandering van het mengsel veroorzaakt. Deze kleurverandering wordt gemeten op de DR2800 
van Hach. Via een standaardcurve van gekende CZV-oplossingen kan de kleurverandering van het 
onbekende staal omgerekend worden naar CZV.  
Op een beperkt aantal stalen is ook een fluorescentiemeting uitgevoerd. Er werd meer bepaald een 
excitatie emissie matrix (EEM) spectrum gemeten op een RF-5301PC van Shimadzu met de 
aanwezigheid van de software “Panorama 3.2 Fluorescence”. Hierbij wordt over een bepaald 
golflengtegebied elektronen geëmitteerd en hierbij wordt onderzocht bij welke golflengten er excitatie 
optreedt. Vervolgens wordt een drie-dimensionele weergave gemaakt waarbij de excitatie- en 
emissiegolflengten in de x- en y-as worden voorgesteld. In de z-as worden de pieken weergegeven. 
Deze pieken geven een maat voor de hoeveelheid excitatie die optreedt bij een bepaalde combinatie 
van excitatie- en emissiegolflengten. De hoogte van de piek wordt uitgedrukt in RU (Raman Units).  
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Voor het opmeten van de stalen werd eerst een blanco van demi-water opgemeten. Deze blanco is 
belangrijk omdat de stalen gecorrigeerd werden ten opzichte van het profiel van dit waterstaal. 
Daarnaast diende ook een Ramanscan opgemeten te worden van dit waterstaal. 
In het waterstaal is er een bepaalde Rayleigh-verstrooiing, afkomstig van deeltjes die kleiner zijn dan 
de golflengte van de geëmitteerde straling. Deze verstrooiing zorgt ervoor dat de hoogte van de pieken 
niet altijd correct worden weergegeven en dat de data aangepast wordt. Via de blanco en de raman 
scan kan deze verstrooiing via software worden weg gefilterd. 
Voor de EEM-analyse werd ieder staal onderzocht in een kwarts cuvet van 1 cm. Hierbij werd golflengte 
per golflengte afgemeten met als gevolg dat de analysetijd ongeveer 10 tot 15 minuten bedroeg. 
Belangrijk is dat de stalen maximaal een absorbantie van 0,3 mogen bezitten bij een golflengte van 
254 nm. Bij te hoge absorbanties treden namelijk bepaalde inwendige filtereffecten op die ervoor 
zorgen dat er een afwijking wordt verkregen tussen de concentratie en de fluorescentie die wordt 
opgemeten. Hierdoor moest vooraf bepaald worden aan de hand van de UV-metingen welke 
verdunningen aangemaakt dienden te worden. 
Via het rekenprogramma MATLAB werden de resultaten verwerkt en werden figuren opgemaakt.  
De methode van opmeten van de BZV werd gebaseerd op de ‘Standard Methods for the Examination 
of Water and Wastewater’ uit 1999. Een bepaalde hoeveelheid staal wordt in Winklerflessen met een 
volume 300 ml gevoegd, samen met een verdunningswater dat voor minstens een uur werd belucht 
tot vlak voor gebruik. Het verdunningswater bestond uit leidingwater waar voldoende nutriënten 
werden aan toegevoegd en een nitrificatie inhibitor. Dit wordt vervolgens in een warm waterbad bij 
20°C bewaard. Om de BZV5 te kennen wordt voor aanvang van de proef en 5 dagen later de zuurstof 
opgemeten. Het verschil in zuurstofconcentratie verminderd met het verschil in zuurstofconcentratie 
van de blanco, gedeeld door de verdunning is de CZV5. Een meting werd pas geldig verklaard als het 
verschil in zuurstofconcentratie minstens 33% en maximum 66% was. Iedere meting werd minstens in 
drievoud uitgevoerd. Telkens werden ook verdunningen met een concentratie hoger en lager 
aangemaakt dan de verdunning volgens de te verwachten BZV.  
Bij de droge stof bepaling van slib werd gebruik gemaakt van aluminium cups. De procedure die 
gevolgd werd is deze beschreven in CMA/2/II/A.1 . 
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5. Individuele technieken vergelijken 
op laboschaal 
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5.2 Actief slib 
In een periode van 3 maand werd een actief slib reactor beladen met afvalwater van IMOG. Afhankelijk 
van de weersomstandigheden en het seizoen verandert de concentratie van CZV in het afvalwater. Om 
zo veel mogelijk BZV te behouden werd hier uiteraard met een onbehandeld stortplaatspercolaat 
gewerkt. De resultaten van de opvolging zijn te zien in Figuur 46. De gemiddelde CZV-verwijdering 
gedurende de gehele periode wordt uitgerekend op 15,9%. In deze periode is één BZV meting 
uitgevoerd dat aangaf dat het onbehandelde percolaat een BZV5 van 139 mg/l bevatte, goed voor 18% 
van de totale CZV. Dit doorgerekend over de hele periode levert op dat gemiddeld gezien werd zo’n 
88% van de BZV is verwijderd in het actief slibbekken.  
 
Figuur 46: Opvolging influent en effluent CZV in de actief slib reactor 
Verdere testen, ook met het afvalwater van Vanheede landfill solutions, worden besproken in 
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5.3 OLAND reactor 
De reactor werd gevoed met stortplaatspercolaat afkomstig van de stortplaats van IMOG (Moen). De 
concentraties varieerden tussen 1200 en 600 mg/l voor influent CZV en tussen 500 en 250 mg/l voor 
NH4-N.  
Figuur 47 geeft het verloop weer van de eerste 18 weken van de proefopzet. De grafieken tonen aan 
dat de eerste 7 weken van de proefopzet normaal verliepen. Er is op Figuur 47 (a) een CZV verwijdering 
merkbaar (<10%), wat erop wijst dat de BZV gebruikt wordt als koolstof- en energiebron door 
heterotrofe bacteriën tijdens denitrificatie. 
Naast de kleine CZV daling is ook een ammoniumomzetting van 40% gerealiseerd. Tijdens deze periode 
is de nitraatconcentratie in het effluent telkens hoger (slechts 1 à 2 mg N/l) dan in het influent. Een 
ammoniumdaling samen met een nitraatstijging duidt op de oxidatie van ammonium tot nitriet door 
ammonium oxiderende bacteriën en van nitriet tot nitraat door nitriet oxiderende bacteriën. Door met 
een beperkte zuurstofdosis te werken en een specifiek debiet, is het echter de bedoeling dat deze 
laatste bacteriën zo veel mogelijk worden uitgespoeld waardoor deze reactie niet door gaat. De 
overige NH4+ en gevormde NO2 worden daarna omgezet volgens het Anammoxproces waarbij nitriet 
dienst doet als elektronenacceptor en ammonium als elektronendonor, om zo omgezet te worden tot 
N2 en enkele bijproducten.  
Vanaf week 8 is duidelijk dat er een aantal onregelmatigheden in de procesvoering waren die er voor 
een verandering in resultaten hebben gezorgd. Door inhibitie en vervolgens de trage groei, duurt het 
een tijd vooraleer de effluentconcentraties zich weer stabiliseren op het gebruikelijke niveau.  
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Figuur 47: Meetresultaten van influent en effluent van de Anammox reactor: bovenaan (a) CZV (COD) en onderaan (b) 
stikstofverbindingen in functie van de tijd. 
In een volgend experiment werd de temperatuursafhankelijkheid getest. Waar het vorige experiment 
bij een temperatuur van 25°C verliep, werd hier de temperatuur eerst verlaagd naar 18°C om 
vervolgens met een tussenstap bij 25°C te doen stijgen naar 35°C. De resultaten van de 
stikstofverwijdering gedurende dit experiment zijn terug te vinden in Figuur 48. Bij de initiële periode 
zijn de resultaten gelijkaardig als in bovenstaande figuur met een totale stikstofverwijdering die de 
40% benaderd. Bij het laatste meetpunt van deze periode wordt een verwijdering van 81% 
geobserveerd. In de volgende fase werd de temperatuur verlaagd naar 18°C, wat gepaard ging met 
een serieuze velaging in stikstofverwijdering. Toch werd nog steeds een verwijdering van meer dan 
40% bekomen. Ook hier blijkt de reactor dus een relatief lange aanpassingsperiode nodig te hebben 
gehad. Bij het verhogen van de temperatuur bleef de stikstofverwijdering stijgen. Een maximale 
stikstofverwijdering van 91,6 % wordt verkregen bij 35°C. 
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Figuur 48: vervolg experiment met OLAND reactor en temperatuursafhankelijkheid 
Bij een temperatuur van 35°C werd een CZV verwijdering van 35% bereikt. Hoewel er bij dit experiment 
geen resultaten van een BZV meting zijn, blijkt de BZV fractie hier hoger te zijn dan in het experiment 
met het actief slib bekken.  
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5.4 UV/H2O2 en UV 
Om de optimale waterstofperoxideconcentratie te bepalen, werd uitgegaan van een dosis tussen 0 en 
0,150 mol/l. Zoals te zien in Figuur 49, is er meer kleurverwijdering bij een hogere concentratie 
peroxide. De kleurverwijdering valt ook te kwantificeren aan de hand van UV-Vis metingen. De 
resultaten hiervan zijn terug te vinden in Tabel 21. De matige kleurverwijdering vertaalt zich in 22% 
absorbantiereductie bij een golflengte van 500 nm en 14% bij 350 nm. Opvallend is dat er praktisch 
geen CZV-verwijdering mee gepaard gaat. Dit kan aantonen dat een partiële oxidatie plaatsvond en 
dat de organische componenten die absorberen op 500 nm, onderhevig zijn aan oxidatie. Een 
verhoging van de H2O2 dosis beïnvloedde de CZV verwijdering niet. Bij de hoogste H2O2 dosis, was H2O2 
mogelijk zelf aan het reageren als een hydroxyl radicaal scavenger, wat leidde tot een tragere 
reactiesnelheid (Kurniawan et al. 2006). 
 
Figuur 49: kleurverwijdering bij variërende H2O2 concentraties (0-0,15 mol/l) 





0,050 mol/l 0,100 mol/l 0,150 mol/l 
CZV (mg/l) 840 807 862 840 
%-verwijdering  4 -3 0 
Abs bij 500 nm 0,384 0,352 0,316 0,299 
%-verwijdering  8 18 22 
Abs bij 350 nm 2,466 2,291 2,275 2,128 
%-verwijdering  7 8 14 
 
Er zijn echter verschillende auteurs die rapporteren dat een significante CZV reductie werd 
waargenomen bij gebruik van UV/H2O2 voor stortplaatspercolaat, voor en na de biologische 
behandeling. In sommige gevallen werd 19% CZV verwijdering gevonden, maar ook 
verwijderingsrendementen tot 65% werden gerapporteerd (de Morais and Zamora 2005, Shu et al. 
2006). In vergelijking met ons onderzoek maakten deze studies gebruik van veel hogere UV dosissen, 
wat overeen komt met een energieverbruik van 90-1250 kWh/m³. 
Deze hogere energiebehoeften lijken noodzakelijk door de aanwezigheid van een hoge concentratie 
aan organische componenten en lage doorlaatbaarheid, karakteristieken van stortplaatspercolaat. De 
hoge UV absorptie van het percolaat beïnvloedt de productie van hydroxylradicalen geassocieerd met 
de directe fotolyse van H202, op een negatief manier. Hierdoor lijkt de implementatie van een UV 
gebaseerd oxidatieproces op volle schaal, niet aannemelijk op een kost-efficiënte manier.  
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Gedurende het experiment werd een maximale dosis van 6,1 g H2O2 per g CZV gebruikt. Zulke dosissen 
toepassen is economisch niet rendabel ondanks de verhoogde verwijdering van α500. Een dosis van 1 g 
H2O2 per g CZV (850 mg O2 per l), ligt binnen de range die vaak wordt gebruikt bij percolaat en werd 
gekozen voor verdere experimenten. 
In hoofdstuk 7 werd het effluent van dit experiment getest in combinatie met actief kool.  
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5.5 UV/TiO2  
Zoals in 4.3.1.8 besproken, werd de test met UV/TiO2 uitgevoerd in een batchtest met een synthetisch 
afvalwater dat enkel humuszuren bevatte, en geen werkelijk percolaat zoals in de meeste andere 
testen binnen dit project werd gebruikt. De testen uitgevoerd met membranen die met TiO2 zijn 
behandeld, werden vergeleken met een staal dat enkel UV bestraling onderging, zonder de 
aanwezigheid van een membraan. Er werd geen significante degradatie van de humuszuren bevonden 
bij enkel UV-bestraling.  
In Figuur 50 wordt duidelijk, dat er wel een significante verwijdering is bij ‘non-functionalised PA-6’. 
Dit is een type membraan dat geen fotokatalytische eigenschappen bevat, gezien er geen TiO2 werd 
toegevoegd aan het membraan. Hoewel om deze reden geen extra degradatie wordt verwacht, werd 
toch een degradatie van 33% bekomen na 4u bestraling. De verklaring hiervoor kan gezocht worden in 
een extra adsorptie op het membraan door de aanwezigheid van UV.  
Terwijl de resultaten van met TiO2 gemodificeerde membranen ‘inline funct. Colloidal TiO2’, ‘inline 
funct. Commercial TiO2’,en ‘post-funct. Colloidal TiO2’ gelijkaardig zijn aan de resultaten van de 
controletest met membraan zonder modificatie, is er wel een significante meer-verwijdering bij het 
gebruik van ‘post-funct. Commercial TiO2. Dit membraan werd pas na productie behandeld met 
titaniumoxide, en er werd een commerciële product gebruikt hiervoor. Na 2u behandeling werd een 
verwijdering van 60% aan humuszuren waargenomen, en na 4u werd dit een verwijdering van 67%.  
Na 4u behandeling is dus de verwijdering van humuszuren te wijten aan de fotokatalytische 
eigenschappen slechts 34%. De lange behandelingsduur die nodig is om dergelijke verwijdering te 
krijgen, wijst er op dat de UV-stralingen in onvoldoende mate doordringt tot het TiO2  en dat de reactie 
op zich al traag door gaat. Algemeen kan worden gesteld dat technieken gebaseerd op UV niet geschikt 
zijn voor de behandeling van dit type afvalwater.  
 
Figuur 50: procentuele degradatie van humuszuren bij verschillende modificaties van met TiO2 behandelde 
nanovezelmembranen en controlebehandelingen  
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5.6 Fenton reagens en foto-fenton  
Er zijn veel modellen beschikbaar om de optimale concentraties aan chemicaliën (H+, Fe2+ en H2O2) te 
bepalen. Zoals besproken in 4.3.1.9, werd hier gebruik gemaakt van een Box-Behnken proefopzet. Er 
werd initieel uitgegaan van een pH tussen 2 en 6, een ijzerdosering tot 50mM en een 
waterstofperoxideconcentratie tot 0,025 mol/l met een initiële CZV van 826 mg/l. 
Een goeie correlatie tussen experimentele data en voorspellingen door het model (gebaseerd op 
Vergelijking 1), werd gevonden voor zowel α500 (R2=0.873) als CZV (R2=0.976) waardoor het model 
succesvol werd gekalibreerd. Tabel 22 toont de coëfficiënten en de overeenkomende P-waardes voor 
beide variabelen. Voor het model van CZV zijn de coëfficiënten die geassocieerd zijn met H2O2 (X3), niet 
significant (P>0.05 met uitzondering van X2X3). Dit is niet het geval voor het model van α500, waar 
voornamelijk de interacties tussen de variabelen (X1X2, X1X3, X2X3), niet significant zijn. 
Tabel 22: gekalibreerd model voor CZV en α500 : coëfficiënten en bijhorende p-waarden met X1, X2 en X3 respectievelijk pH, 
Fe2+en H2O2 
 
Gebaseerd op de modelvoorspellingen voor α500 en CZV bij verschillende doseringscondities, werden 
oppervlaktegrafieken (Figuur 51 en Figuur 52), gemaakt. Voor elke van de twee variabelen werd een 
optimum (op welke een maximum daling van de variabele werd waargenomen), bepaald. 
 
Figuur 51: Respons oppervlakteplot voor de absorptiecoëfficiënt bij 500 nm voor de onderzochte parameters van het 
Fentonproces 
Individuele technieken vergelijken op laboschaal Fenton reagens en foto-fenton FYBAR 
102 | P a g i n a  
  
 
Figuur 52: Respons oppervlakteplot voor het CZV gehalte voor de onderzochte parameters van het Fentonproces 
Voor α500 en CZV waren de optimale pH waarden respectievelijk 2 (Figuur 51) en 6 (Figuur 52). Het 
verschil in optimum is waarschijnlijk ten gevolge van een verschil in het hoofdmechanisme van het 
proces. Bij een pH van 6, speelt wellicht coagulatie de hoofdrol (en in minder grote mate oxidatie), 
resulterend in een substantiele CZV reductie (door verwijdering). Bij pH 2 is het belang van oxidatie 
gestegen, wat leidt tot een grotere omzet van CZV terwijl verwijdering door coagulatie aanzienlijk 
minder dominant wordt.(Deng & Englehardt 2006) De meeste auteurs rapporteren dat een optimale 
werking mogelijk is binnen een range van pH 2-4, maar zelden werd een optimale pH van 6 genoemd. 
Gezien CZV als effectieve lozingsnorm bestaat in tegenstelling tot absorbantie bij 500nm, kan optimale 
CZV verwijdering gezien worden als een prioriteit. 
Zoals uit Figuur 52 kan worden geconcludeerd, resulteert een optimale dosis van 1.4 g Fe2+/g CZV0 en 
1.3 g H2O2/ g CZV0, in een molaire verhouding (H2O2/Fe2+) van 1,5. Deze verhouding is binnen de range 
(1.5-3.0) zoals gerapporteerd in literatuur over percolaatbehandeling. Verzwakte 
slibbezinkingskarakteristieken werden beschreven wanneer gebruikt werd gemaakt van een 
verhouding hoger dan 2.0, door de vorming van zuurstof bij de chemische ontbinding van resterend 
H2O2. De optimale dosis resulteerde in een CZV verwijdering van 63%, wat vergelijkbaar is met waardes 
gevonden in de literatuur (Li, Zhou, et al. 2010; Hermosilla et al. 2009; Zhang et al. 2005). 
In een extra experiment werd Fe3+ (als FeCl3) gedoseerd om het effect te simuleren van enkel 
coagulatie. Deze dosering leidde tot een CZV-verwijdering van 59% (CZV0=2226 mg O2/l). Verder werd 
een reductie waargenomen van 67% voor α254 (α254,0=8,4 cm-1) en 89% voor α500 (α500,0=0.48 cm-1), wat 
duidelijk de dominantie van coagulatie tijdens het Fenton proces aantoont. Deze resultaten bevestigen 
dat de dosering van een enkel coagulant, voldoende kan zijn en de kost voor H2O2 kan vermeden 
worden. 
Een toenemende CZV verwijdering, minder verbruik van chemicaliën en een lagere slibproductie 
tijdens de foto-Fenton behandeling in vergelijking met het klassieke Fenton proces, werden 
verschillende keren gerapporteerd in de literatuur (Deng & Englehardt 2006; Kurniawan et al. 2006). 
De toepassing van UV straling als toevoeging bij dezelfde optimale chemische dosering als zonet 
beschreven, verbeterde de CZV-verwijdering niet (58%). Daarbij werd ook geen substantiële 
vermindering in slibproductie waargenomen op basis van droge stof gehaltes (slechts 4%). Beide 
resultaten, samen met het gestegen energieverbruik, tonen aan dat het toegepaste foto-fenton proces 
geen effectieve oplossing is in dit geval. Daarom werd dit proces niet meer verder onderzocht. De 
FYBAR Fenton reagens en foto-fenton Individuele technieken vergelijken op laboschaal 
103 | P a g i n a  
 
lagere procesperformantie ten opzichte van voorgaand onderzoek, was wellicht het resultaat van een 
lage UV dosis die toegepast werd (de UV dosis die gebruikt werd tijdens het UV/H2O2 proces was ook 
laag in vergelijking met de andere studies). 
Schuimvorming trad op bij beide processen door de afbraak van H2O2 in water en zuurstof, en de 
verzuring van het percolaat dat CO2 vrij maakt, waardoor gas vrij komt die de schuimvorming 
veroorzaakt. Deze schuimvorming kan resulteren in lagere verwijderingsrendementen en kunnen 
leiden tot een grotere benodigde reactorruimte bij operatie op volle schaal.  
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5.7 Coagulatie/flocculatie 
5.7.1 Visuele screening 
Coagulanten 
In de eerste fase van het onderzoek werden heel wat coagulanten aan een visuele test onderworpen. 
Dit betekent dat een bepaalde hoeveelheid coagulant bij percolaat werd gevoegd en er werd gekeken 
of hierbij vlokken werden gevormd. Vervolgens werd met de dosering gespeeld om een idee te krijgen 
in welke range de vlokken het best zijn. Daarnaast werd ook de helderheid van het afvalwater na 
uitvlokken meegenomen.  
Alle producten uit Tabel 10 werden op een dergelijke manier getest. FeSO4, Polydatmac, Tanine, 
Aluminum chloride sulfaat en Chitosan werden niet meer verder getest omdat ze na visuele screening 
als onvoldoende werden bevonden. Deze producten, nochtans in verschillende doseringen getest, 
gaven amper goede vlokken.  
De andere coagulanten werden wel verder getest op CZV-verwijdering en eventueel hiervoor  
geoptimaliseerd. De coagulanten die op basis van de visuele screening een belovend resultaat gaven, 
werden in eerste instantie visueel geoptimaliseerd. Opnieuw werd voldoende tijd gegeven voor 
bezinking zodat de helderheid kon worden getest, maar ook de grote en de vorm van de vlokken, en 
de hoeveelheid slib werden in acht genomen om visueel te optimaliseren. Als voorbeeld kan Figuur 53 
worden aangegeven, waarbij de twee bekers rechts op basis van visuele aspecten een beter resultaat 
bekwamen dan de 3 bekers links. Variatie in parameters zoals dosering, pH en eventueel type 
flocculant, zorgden voor de optimalisatie. Van de beste stalen met het helderste effluent werd 
vervolgens een CZV meting gedaan, die werd vergeleken met het onbehandelde percolaat.  
 
Figuur 53: visuele vergelijking tussen stalen met een verschillende dosering coagulant 
Een visueel optimale dosering van amine gaf een CZV-verwijdering van slechts 0,7%, geen basis om 
verdere experimenten mee uit te voeren. Aqualenc, een soort poly aluminium chloride (PAC) dat 
minder chlorides bevat, verwijderde 14% CZV. Aluminium nitraat sulfaat werd getest van het merk 
Nicasal. Een toevoeging van 150 mg/l was visueel optimaal en bracht een verwijdering van 35% CZV 
met zich mee. Een andere soort aluminium nitraat sulfaat, en een vast mengsel met flocculant (Nicasal 
51.12) gaf 37% CZV verwijdering in visueel optimale condities na toevoeging van 200 mg/l aluminium 
nitraat sulfaat. Meer conventionele coagulanten PAC en ijzertrichloride gaven reeds een verwijdering 
van 45% en 60%, respectievelijk. Tot slot werd ook Venmet solution getest, een reductans op basis van 
natriumborohydride en natriumhydroxide. Omdat wegens de reducerende eigenschap resten van de 
actieve stof in het staal de CZV-metingen verstoorden werd een schatting gemaakt op basis van UV254. 
Hoewel dit slechts een zeer ruwe schatting is, wordt de CZV-verwijdering op maximum 30% geschat, 
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gezien bij een optimale dosering van 15 ml Venmet solution slechts 29% UV254-verwijdering was. Bij 
hogere dosering daalde de absorbantieverwijdering.  
De meest belovende stalen werden vervolgens ook effectief getest waarbij het verloop van CZV en 
UV254-verwijdering werd geëvalueerd na variatie van dosering en van de pH. Gezien de mindere 
verwijdering van CZV bij visueel optimale condities van de andere coagulanten werden enkel 
ijzertrichloride en poly aluminium chloride (PAC) verder getest in de volledige screening.  
Flocculanten 
Op eenzelfde manier werden ook de flocculanten getest. Aangezien flocculanten normaal gezien 
slechts weinig bijdragen tot CZV-verwijdering (bij perfecte afscheiding van slib), en eerder als 
hulpmiddel worden gebruikt om het slib sneller te doen bezinken en stabieler te maken, valt moeilijk 
te meten wat de juiste dosering of het juiste product is. Om deze reden worden deze producten 
gewoonlijk op basis van visuele aspecten gekozen. Het effluentwater moet zo helder mogelijk zijn en 
de vlok moet voldoende bezinken. Het vlokmiddel werd verdund toegevoegd, zoals wordt aangeraden 
op industriële schaal. Een dosering van enkele milliliters per liter van het verdunde polymeer zou 
voldoende moeten zijn om als goed flocculant bestempeld te kunnen worden. 
De flocculatietesten maakten duidelijk dat een kationisch polymeer voor betere resultaten zorgde. 
Twee producten werden geselecteerd en telkens in volgende testen verder gebruikt: SH222 van 
Clarflok en Zetag® 8165 van Brenntag. Wanneer beide werden vergeleken in een vergelijkende test, 
was het moeilijk om een onderscheid te maken tussen beide flocculanten. Zetag 8165 vormde sneller 
een stabiele vlok bij toevoeging van 20 mg/l. Er moest 86,4 mg/l SH222 worden toegevoegd om een 
even stabiele vlok te krijgen, maar bij een lagere dosering van 48 mg/l was de vlok ook reeds stabiel 
genoeg, en werd een helderder effluent verkregen. Bij gelijke dosering zijn er bij SH222 meer kleinere 
vlokken die achterblijven en niet floteren. Beide vlokmiddelen zorgen voor een floterend slib. SH222 
heeft het voordeel dat het een vloeibaar flocculant is dat moet worden aangelengd. Zetag 8165 wordt 
verdeeld in poedervorm en moet nog worden opgelost. Op basis van laboresultaten kon niet worden 
beslist welke flocculant het meest aan te raden valt. Beide flocculanten werden verder gebruikt in de 
testen, aannemende dat ze de resultaten niet beïnvloeden.  
5.7.2 Testen zonder pH aanpassing 
De testen zonder pH aanpassing gebeurden op laboschaal zowel met afvalwater van IMOG als met 
afvalwater van Vanheede landfill solutions. Er werd geen pH-correctie uitgevoerd, dus was de initiële 
pH steeds rond pH 8 en 8,5. Met het toevoegen van bepaalde coagulanten wordt de pH van het staal 
echter beïnvloed, waardoor de werkelijke pH waarbij de coagulatiereacties doorgaan, in vele gevallen 
lager zullen liggen.  
5.7.2.1 IMOG 
In Figuur 54 zijn de resultaten van de CZV metingen bij verschillende doseringen coagulant 
weergegeven. De test gebeurde ter vergelijking in CZV-verwijdering tussen ijzertrichloride en PAC. Het 
afvalwater van IMOG had toen een initiële CZV van 955 mg/l en pH van 7,97. 
Figuur 54 toont aan dat de CZV-verwijdering van ijzertrichloride over het algemeen beter is dan bij PAC 
voor dit afvalwater. Bij de meeste doseringen is de CZV-verwijdering hoger bij ijzertrichloride als bij 
PAC. De maximale CZV-verwijdering voor ijzertrichloride is 52% bij toevoeging van 1368 mg/l oftewel 
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een relatieve dosering van 1,43 mg FeCl3 / mg CZV0, en voor PAC 32% bij dosering van 980 mg/l oftewel 
een relatieve dosering van 1,05 mg PAC / mg CZV0. 
Opvallend in de grafiek is dat het verloop van ijzertrichloride twee knikken kent. Er is een eerste 
optimum na toevoeging van 342 mg/l met een CZV-verwijdering van 13,3%, waarna het toevoegen van 
een hogere dosis slechts voor weinig extra CZV-verwijdering zorgt. Wanneer echter meer dan 800 mg/l 
ijzertrichloride wordt toegevoegd, stijgt de CZV-verwijdering weer. Een nieuw optimum ligt rond de 
dosering van 1140 mg/l met een bijhorende CZV-verwijdering van 48%. Bij PAC zijn de 2 knikken minder 
duidelijk. Er zijn te weinig meetpunten om te concluderen dat er na 392 mg/l reeds een eerste 
optimum is. Duidelijker is het tweede optimum bij een dosering van 980 mg/l, waarbij 32% CZV wordt 
verwijderd. Toevoegen van een hogere dosis PAC zorgt voor een daling in CZV-verwijdering. De twee 
knikken kunnen mogelijks met ladingsinversie te maken hebben.  
 
Figuur 54: resultaten CZV in functie van de dosering ijzertrichloride en PAC 
Bij een minder beladen afvalwater van 612 mg/l werd in een tweede test eenzelfde conclusie gemaakt 
in het verschil tussen ijzertrichloride en PAC. Wanneer 600 mg/l van beide coagulanten aan het 
afvalwater werden toegevoegd, zorgde ijzertrichloride voor een CZV-verwijdering van 26,9% en PAC 
een verwijdering van 23,7%.  
Daarnaast werd ook het verloop van de UV254 bij verhogende dosering opgemeten. De resultaten 
hiervan zijn weergegeven in Figuur 55. De waarden worden relatief uitgezet t.o.v. het onbehandelde 
percolaat (absorbatie = 5,5 cm-1). Zoals te zien in de figuur is er bij een lage dosering duidelijk meer 
absorbantieverwijdering bij PAC dan bij ijzertrichloride. Vanaf een dosering van 800 mg/l stagneert de 
verwijdering bij PAC, terwijl een hogere dosering van ijzertrichloride wel zorgt voor een grotere 
absorbantieverwijdering. Maximaal wordt voor ijzertrichloride 82% UV254 absorbantie verwijderd bij 
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Figuur 55: relatieve UV i.f.v. dosering met ijzertrichloride of PAC. . 
Het verschil in verloop van grafieken tussen CZV en UV voor zowel PAC als ijzertrichloride, doet 
vermoeden dat beide coagulanten een verschillende voorkeur hebben voor het verwijderen van 
bepaalde componenten binnen CZV.  
Uit figuur Figuur 56 valt af te leiden dat beide coagulanten een invloed hebben op de pH van het 
afvalwater. Daarin is duidelijk dat ijzertrichloride het afvalwater meer verzuurd dan PAC. De pH daalt 
maximaal van 7,97 naar 5,42. Ook de elektrische geleidbaarheid verandert door het toevoegen van 
coagulanten. Hierbij stijgt de elektrische geleidbaarheid meer bij ijzertrichloride dan bij PAC. Na het 
toevoegen van 1368 mg/l ijzertrichloride stijgt de elektrische geleidbaarheid van 6,64 mS/cm naar 7,72 
mS/cm, terwijl bij PAC na een gelijkaardige dosering de elektrische geleidbaarheid naar 7,46 stijgt. 
Door het toevoegen van coagulanten worden extra ionen zoals chloride in het afvalwater gebracht die 
bijdragen aan de geleidbaarheid (elektrische geleidbaarheid). De resultaten tonen aan dat er meer 
ionen in het water gebracht worden bij ijzertrichloride dan bij PAC.  
Opvallend is het grote verschil in slibvolume die beide coagulanten produceren, te zien in Figuur 57. 
Bij deze test werden geen flocculanten toe gevoegd. Ondanks grotere CZV-verwijdering is de 
slibproductie van ijzertrichloride beduidend minder dan bij PAC. Vooral na toevoegen van zo’n 500 
mg/l coagulant blijkt de slibproductie bij PAC meer dan 3 keer groter te zijn dan bij ijzertrichloride. Een 
compact slib is belangrijk om de kosten van de slibverwerking te beperken. Door het toevoegen van 
flocculanten kan dit volume wel nog worden gereduceerd. Deze resultaten komen overeen met 
eerdere studies, waar eveneens werd geconstateerd dat coagulanten op basis van ijzer gemiddeld 3 
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Figuur 56: pH verloop bij verschillende doseringen van ijzertrichloride of PAC 
 
Figuur 57: volume slib geproduceerd per dosering coagulant 
5.7.2.2 Vanheede landfill solutions 
Het stortplaatspercolaat van Vanheede landfill solutions is een stuk geconcentreerder dan het 
percolaat bij IMOG. Er werden dan ook hogere doseringen toegepast. Twee afzonderlijke 
experimenten werden uitgevoerd. De eerste test met een Fe3+/CZV-verhouding van 0,35-0,71. In het 
tweede experiment werd er met een nog hogere dosering gewerkt, die overeen komt met een 
Fe3+/CZV-verhouding van 1,42-3,57. De resultaten worden samengevoegd weergegeven. 
Een van de belangrijkste parameters bij de coagulatie is de CZV-verwijdering. De CZV-verwijdering is, 
zoals te zien in Figuur 58, echter relatief laag bij toevoeging van minder dan 2000 mg/l coagulant 
(relatieve dosering van 0,51 g coagulant/ g CZV0). Bij FeCl3 vindt er een daling plaats van 3942 naar 
3313 mg/l CZV en bij PAC is dit slechts een daling tot 3507 mg/l CZV, respectievelijk 7 en 11% 
verwijdering, bij een toevoeging van 2000 mg/l. De coagulatie wordt uitgevoerd met als doel een groot 
deel van de CZV te verwijderen zodat de belasting over de actief kool kolom daalt, wanneer AK wordt 
gekozen als volgende zuiveringsstap in de behandelingstrein. Hoewel bij deze lagere doseringen 
ijzertrichloride een hogere CZV-verwijdering haalt als PAC, is het bij hogere doseringen anders. Er 
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Figuur 58: CZV-verwijdering i.f.v. dosering ijzertrichloride of PAC 
In Tabel 23 (ijzertrichloride) en Tabel 24 (PAC) staan ook nog een aantal andere parameters die werden 
opgemeten. Net als bij de experimenten op het afvalwater van IMOG stijgt ook hier de elektrische 
geleidbaarheid met het toevoegen van coagulant. Ook de conclusie is dezelfde: de elektrische 
geleidbaarheid stijgt meer bij het toevoegen van ijzertrichloride dan bij PAC. Dit betekent ook dat meer 
ionen en dus meer chloride in het effluent terecht komt. Door beide tabellen te vergelijken kan ook 
worden opgemerkt dat ook hier bij lagere dosering er meer UV254 absorbantie verwijdering is bij 
gebruik van PAC dan bij ijzertrichloride. In tegenstelling tot bij het experiment bij IMOG, is bij een 
hogere dosering de verwijdering gelijkaardig, en niet groter bij gebruik van ijzertrichloride. In dit 
experiment is ook het ammoniumgehalte opgemeten. Uit de resultaten is duidelijk dat ammonium 
slechts in een hele kleine mate wordt verwijderd door beide coagulanten. Het verhogen van de 
dosering lijkt ook weinig invloed te hebben op extra verwijdering. Bij nikkel is er wel een opmerkelijke 
verwijdering. Bij de hoogste dosering aan PAC is er zelfs meer dan 50% nikkelverwijdering na 
toevoeging van 2000 mg/l. Opmerkelijk is dat er bij toevoeging van 100 mg/l ijzertrichloride een 
verhoging van nikkelconcentratie in het effluent wordt terug gevonden. Dit kan enkel worden 
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0 8,10 37,3 18,25 2809 1505 20,25 3,61 
100 8,31 18,1 18,77 6826 1420 20,27 4,21 
200 8,33 55,5 18,64 6705 1315 19,86 2,64 
400 8,19 76,1 18,94 5379 1400 19,61 3,05 
800 7,99 32,8 19,28 4817 1465 17,96 3,59 
1200 7,73 38,1 19,56 6866 1310 16,06 3,15 
1600 7,72 51,8 19,75 5058 745 12,31 2,72 
2000 7,58 72,9 19,96 3772 1475 14,49 2,5 































0 8,10 37,3 18,25 2809 1505 20,25 3,61 
100 8,42 32,5 18,58 6524 1505 19,00 3,45 
200 8,36 32,9 18,72 5038 1490 17,23 2,74 
400 8,22 33,6 18,91 5861 1470 18,07 2,07 
800 7,84 21,6 19,28 6203 1500 15,99 2,72 
1200 7,67 28,4 19,43 4998 1495 16,81 2,42 
1600 7,6 23,5 19,61 4958 1055 13,84 1,33 
2000 7,63 50,8 19,88 4937 1505 11,58 1,7 

















Verder kan zowel in Tabel 23 en Tabel 24 worden vastgesteld dat er een daling van de pH zich voordoet. 
Bij toevoegen van 10000 mg/l aan coagulant (Fe3+/CZV=3,57) wordt zelfs een duidelijke pH-sprong 
waargenomen. Bij die concentratie daalt de pH naar een waarde van 3,15. Deze pH-daling zorgt voor 
een CO2-productie die schuimvorming veroorzaakte tijdens de experimenten (Figuur 59). 
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Figuur 59: schuimvorming bij toevoeging van hoge concentraties ijzertrichloride 
Algemeen kan dus gesteld worden dat uit de coagulatie met hogere concentraties aan vlokmiddelen 
betere resultaten verkregen worden. Zo worden een sterk verminderde turbiditeit, CZV en UV254 
bekomen. Bij de coagulatie met 10000 mg/l worden soms sterk afwijkende resultaten bekomen 
waaronder een zeer sterke pH-daling en een veel hogere turbiditeit bij ijzertrichloride en een veel 
lagere UV254-verwijdering bij PAC. 
Bij het onderzoek naar het bezinksel na coagulatie kan worden vastgesteld dat bij een stijgende 
hoeveelheid aan vlokmiddel er ook meer vaste deeltjes gevormd worden. Deze trend is zowel bij 
ijzertrichloride als bij PAC vast te stellen, respectievelijk in Figuur 60 en Figuur 61. Bij toevoeging van 
10000 mg/l vlokmiddel wordt voor beide vlokmiddelen 21 à 22 gram vaste stoffen per liter in het 
bezinksel teruggevonden. Daarnaast is er ook een zeer sterke stijging van de hoeveelheid zwevende 
deeltjes. Over de gemiddelde deeltjesgrootte is het moeilijk om een echt besluit te trekken, maar wel 
kan een dalende trend waargenomen worden bij de hogere concentraties aan vlokmiddel ten opzichte 
van de lagere concentraties. 
Door de grote hoeveelheid gevormde vaste stoffen is het belangrijk dat een goede bezinking 
plaatsvindt en dat deze deeltjes goed gescheiden worden van het supernatans. 
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Figuur 60: (Vlok-)eigenschappen van stortplaatspercolaat van Vanheede landfill solutions bij coagulatie met FeCl3 
 
Figuur 61: (Vlok-)eigenschappen van stortplaatspercolaat van Vanheede landfill solutions bij coagulatie met PAC 
5.7.3 Met pH aanpassing 
Bij bovenstaande experimenten moeten erg hoge doseringen van coagulant worden toegevoegd 
vooraleer er een redelijke verwijdering van CZV kan worden gehaald. Bij een hoge dosering stijgt ook 
het slib en de daarbij horende kosten. Om deze reden werd via toevoegen van zuur en base naar de 
CZV-verwijdering gekeken onder een andere zuurtegraad dan bij de initiële pH van 7,9-8,5. Of dit 
eventueel economisch gezien voordelig is, om zuur of base toe te voegen in plaats van te werken met 
originele pH, wordt besproken in Hoofdstuk 6.  
De resultaten uit hoofdstuk 5.7.2 tonen aan dat de CZV verwijdering niet enkel te linken valt met de 
hogere doseringen van het coagulant, maar mogelijks ook met de pH daling die hieraan is gekoppeld. 
Een pH daling kan zorgen voor het wegvallen van het bufferend effect van waterstofcarbonaat in 
water, doordat CO2 ontstaat bij zure pH en zo ontsnapt uit het afvalwater. Om te onderzoeken of 
waterstofcarbonaat voor de alkaliniteit zorgt, en dit een belangrijke parameter is in de werking van 
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lucht) als na zuurtoevoeging ( waterstofcarbonaat splitst zich in gasvormig koolstofdioxide en water 
en ontsnapt als gas).  
Als experiment werd dus enerzijds de pH verlaagd naar pH=5,5 en anderzijds werd het percolaat 
gestript door minimum een uur te beluchten, waarbij de pH stabiliseerde op een waarde van 8,5. Bij 
deze twee voorbehandelde stalen werden dan verschillende dosering van coagulant toegevoegd, en 
werd dit vergeleken. De resultaten van IMOG zijn te vinden in Figuur 62 en de resultaten voor het 
percolaat van Vanheede landfill solutions is te vinden in Figuur 63. In beide grafieken is te zien dat bij 
een pH verlaging voor een beter optimum zorgt dan na strippen. Verder toevoegen van ijzertrichloride 
na het optimum heeft een negatief effect, de verwijdering vermindert. Bij het strippen lijkt een hogere 
dosering wel te zorgen voor een verdere verwijdering. De reden hiervoor is dat ook in deze test geen 
pH correctie is gebeurd na toevoeging van coagulant, waardoor de pH verder zakt na toevoeging van 
meer ijzertrichloride. Bij een zure pH is de dissociatie van ijzertrichloride beperkt, waardoor het 
rendement van de coagulatie verminderd. Bij een hoge pH lijkt volgens de resultaten de CZV-
verwijdering met coagulatie eveneens minder efficiënt te werken.  
 
Figuur 62: CZV bij verschillende doseringen ijzertrichloride na strippen of pH verlaging bij percolaat van IMOG 
 
Figuur 63: CZV bij verschillende doseringen ijzertrichloride na strippen of pH verlaging bij percolaat van Vanheede landfill 
solutions 
Tijdens het bepalen van de buffercapaciteit is het verloop van de pH ook opgevolgd, zoals te zien in 
Figuur 64. Het toevoegen van 1 mol/l HCl aan het stortplaatspercolaat van IMOG heeft bij een pH van 
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komt redelijk overeen met de pKa1 van 6,3 van waterstofcarbonaat. Tijdens de experimenten na het 
strippen kon overigens worden opgemerkt dat de toevoeging van extra coagulant voor een kleinere 
verandering in pH zorgde dan wanneer de pH op 5,5 is ingesteld. Het buffereffect wordt dus niet enkel 
door het carbonaatgehalte veroorzaakt.  
 
Figuur 64: pH verloop bij toevoeging van 1 mol/l HCl bij de buffercapaciteitbepaling van het percolaat van IMOG 
Reeds visueel was vast te stellen dat de pH een belangrijke invloed heeft op het resultaat. In Figuur 65 
is visueel duidelijk dat de stalen met pH<2, pH=5 en pH=6 opmerkelijk helderder zijn dan de andere 
stalen. Hierbij dient de opmerking gemaakt te worden dat de vermelde pH enkel voor de toevoeging 
van de 1000 mg/l coagulant zijn opgemeten, en dat de werkelijke pH bij reactie dus nog wat lager zal 
gelegen hebben. De pH van het visueel beste staal had voor de toevoeging pH 6,02 en na de toevoeging 
pH 5,86. Door het groot bufferend effect van het percolaat is de pH val bij dit staal nog relatief weinig. 
Bij lagere pH bleek het buffereffect weg gevallen te zijn, gezien de stalen met een initiële pH van 5 en 
lager allen een pH van minder dan 3 verkregen na toevoeging van ijzertrichloride. Het effect van het 
coaguleren is ook te zien in Figuur 66. Een grote sprong is te zien tussen pH 6 en pH 5. Dit toont aan 
dat het buffereffect van het stortplaatspercolaat daar erg laag is, terwijl er wel een duidelijke buffering 
is bij een pH hoger dan 6 en lager dan 5.  
Opvallend op Figuur 65 is dat het staal helemaal links op de figuur ook vrij helder is ten opzichte van 
de meeste andere stalen. Aan dit staal werd nochtans geen coagulant toegevoegd. Omdat tijdens het 
experiment opviel dat reeds bij de zuurtoevoeging er vlokken werden gevormd werd er een staal los 
van de rest verlaagd naar een zuurtegraad pH<2. Spontaan werden er vlokken gevormd, echter geen 
goed gevormde vlokken, maar eerder draadvormige vlokken. Na bezinkinking konden de vlokken 
desalniettemin worden afgescheiden. De reden van vlokvorming is dat humuszuren niet oplosbaar zijn 
in een water dat een pH minder is dan 2 (Peña-méndez et al. 2005). Door de pH onder 2 te laten dalen 
blijven de fulvinezuren opgelost in het afvalwater terwijl humuszuren onoplosbaar worden. Gezien de 
CZV-verwijdering van dit staal slechts 23,2 % is, kan hier uit worden besloten dat de het grootste 
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Figuur 65: visueel verschil in effluent van Vanheede na coagulatie met een zelfde dosering (O,35 g FeCl3/ g CZV0 ) bij 
verschillende pH. V.l.n.r. pH<2*, blanco*, pH=2, pH=3, pH=4, pH=5, pH=6, pH=7, pH=8,5. *stalen zonder FeCl3 dosering 
 
Figuur 66: effect van coagulatie op pH 
In een volgend experiment werd niet enkel naar de visuele resultaten gekeken, maar ook CZV werd 
opgemeten om conclusies uit te kunnen trekken. De absolute CZV-waarden van het experiment op het 
afvalwater van Vanheede landfill solutions worden weergegeven in Figuur 67. Veruit de beste CZV-
verwijdering werd terug gevonden bij een pH van 5,13, waar 41,6% van de CZV werd verwijderd. Bij 
een pH van 6 werd als tweede beste resultaat slechts 26% verwijderd. Bij de originele pH van 8,43 is 
slechts 6,2% van de CZV verwijderd. De toevoeging van 1000 mg/l bij een initiële CZV van 3010 mg/l, 
komt overeen met een ratio van 0,33 g FeCl3/ g CZV0.  
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Eenzelfde test werd uitgevoerd op het afvalwater van IMOG. De resultaten hiervan zijn terug te vinden 
in Figuur 68. Op de grafiek is eenzelfde trend te zien als bij het experiment bij Vanheede landfill 
solutions. Eveneens bij een pH van 5 worden de beste resultaten behaald. Alle betere resultaten 
bevinden zich in de pH-range waar de buffercapaciteit volgens Figuur 66 het laagst is. Bij een relatieve 
dosering van 0,29 FeCl3/ g CZV0 werd maximaal 48,5 % CZV-verwijdering gehaald, bij een pH van 5,08. 
Het tweede beste resultaat werd behaald bij een pH van 5,83, waarbij 36,3% CZV werd verwijderd.  
 
Figuur 68: absolute CZV-waarden na toevoeging van 200 mg/l FeCl3 bij CZV0 van 688 mg/l in functie van de pH 
Ook het effect van de pH op de absorbantie van UV254 is opgemeten, en staat weergegeven in Figuur 
69. De grafiek volgt niet geheel de trend van de CZV. Bij de absorbantie bij 254 nm is er de meeste 
verwijdering op te merken bij de pH van 5,83.  
 
 
Figuur 69: Absorbantie bij 254 nm  na toevoeging van 0,35g FeCl3 / g CZV0 in functie van de pH 
Optimalisatie  
De conclusie van de bovenstaande experimenten is dat de coagulatie beter verloopt bij een lage pH, 
van ongeveer 5. Voor de verdere testen om de optimale concentratie te vergelijken wordt dus verder 
gewerkt met een pH van 5. Gezien de lage buffercapaciteit rond deze pH, is het moeilijk om een exacte 
pH vast te leggen. Daarom werd met een marge gewerkt van pH’s tussen 5 en 5,5. Experimenten 
werden uitgevoerd met verschillende doseringen van PAC en ijzertrichloride op afvalwater van IMOG 
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verwijdering wordt gehaald bij het minst beladen afvalwater. Het afvalwater van IMOG bevatte initieel 
576 mg/l CZV op het moment van deze test, terwijl dit bij Vanheede landfill solutions 3515 mg/l was. 
Bij een gelijke ratio dosering/initiële CZV wordt het minst geconcentreerde afvalwater dus efficiënter 
behandeld door coagulatie. Daarnaast kan worden geconcludeerd dat bij eenzelfde percolaat er 
duidelijk een betere CZV-verwijdering is bij gebruik van ijzertrichloride dan bij PAC. Voor ijzertrichloride 
bij IMOG wordt er maximum 56% CZV verwijderd, bij Vanheede landfill solutions is dat 49%. De 
maximale CZV-verwijdering bij gebruik van PAC is 44%, zowel bij Vanheede als bij IMOG. Tot slot kan 
worden opgemerkt dat de optimale doseringen van iedere test ongeveer gelijk ligt, ongeacht het 
bedrijf waar het staal afkomstig is of het gebruikte coagulant. Bij een doseringsratio van 0,2 – 0,35 mg 
coagulant/mg CZV0 wordt in alle gevallen een optimum bereikt. Wanneer minder coagulant wordt 
toegevoegd, vermindert de verwijderingsefficiëntie voor CZV snel, terwijl meer toevoegen amper een 
hogere CZV-verwijdering teweeg brengt.  
 
Figuur 70: CZV-verwijdering in functie van relatieve dosering. Met VH=Vanheede landfill solutions. 
In Figuur 71 is de absorbantieverwijdering weergegeven van dezelfde tests als hierboven besproken. 
De conclusies die hieruit kunnen worden getrokken zijn ongeveer dezelfde. De UV254 
absorbantieverwijdering blijkt groter te zijn bij de meer geconcentreerde stalen, gezien hier de hoogste 
verwijdering per coagulant telkens bij het percolaat van Vanheede landfill solutions terug te vinden is. 
Het optimum lijkt hier ook bij een iets lagere hoeveelheid te liggen, maar is voor alle testen opnieuw 
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Figuur 71: Absorbantieverwijdering bij 254 nm in functie van relatieve dosering. Met VH= Vanheede landfill solutions. 
In het vervolg van dit experiment werden nog enkele andere tests uitgevoerd met enkel ijzertrichloride 
op beide afvalwaters. De resultaten hiervan zijn te zien in Figuur 72. In deze grafiek blijkt dat er in 
sommige gevallen na het optimum toch nog grootere CZV-verwijdering mogelijk is door extra 
ijzertrichloride te doseren. Omdat verschillende tests samen op de grafiek zijn geplot, is het optimum 
overigens ook niet zo duidelijk, aangezien er een vrij groot verschil is in verwijderingsrendement tussen 
de verschillende tests: schommelend van een verwijdering van slechts 30 tot 59 % bij een relatieve 
dosering die hoger is dan 0,2 g FeCl3/ g CZV0 . 
  
Figuur 72: CZV-verwijdering in functie van relatieve dosering FeCl3. 
Hoewel de eerste experimenten aantoonden dat de optimale dosering bij een relatieve dosering van 
0,2 ligt, toont Figuur 72 aan dat het optimum in sommige gevallen ook bij een hogere relatieve dosering 
kan liggen. Om deze reden, en om een veiligheidsmarge te behouden worden alle toekomstige 
experimenten uitgevoerd met een vaste ratio van 0,35 mg FeCl3 / mg CZV0. Op basis van alle resultaten 
kan ijzertrichloride als meest performante coagulant worden gezien. Ook een pH aanpassing naar 5 – 
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5.7.4 Slib 
Omdat het visueel niet mogelijk was om een onderscheid te maken in kwaliteit tussen flocculanten 
SH222 en Zetag 8165 werd een experiment uitgevoerd om te onderzoeken of in de hoeveelheid slib 
wel een verschil op te merken was. Verschillende relatieve doseringen variërende van 0 tot 1 mg FeCl3 
/ mg CZV0 werden toegevoegd aan de verschillende afvalwaters, om een range aan CZV-verwijdering 
te creëren. De verwijdering van CZV wordt in verband gebracht met de hoeveelheid geproduceerd slib, 
naast de toevoeging van coagulant en flocculant die hier ook kunnen aan bijdragen. Het slib werd 
afgeschept en gedroogd zodat het totaal geproduceerde droge stof (DS) kan worden vergeleken. De 
resultaten van het experiment zijn afgebeeld in Figuur 73.  
In de grafiek is te zien dat er minder slib per verwijderde CZV wordt geproduceerd bij het gebruik van 
SH222 in vergelijking met Zetag 8165. Daarnaast is er te zien dat er tenminste per afzonderlijke test 
een relatie is tussen verwijderde CZV en geproduceerd DS slib. Voornamelijk de test met afvalwater 
van Vanheede landfill solutions en SH222 volgt de trend van de andere combinaties niet. Hier wordt 
duidelijk minder DS per verwijderde CZV terug gevonden. Grote conclusies in verschil in slibproductie 
tussen gebruik van SH222 en Zetag 8165 kunnen op basis van deze test echter niet gemaakt worden. 
De vlokken met SH222 waren namelijk iets minder stabiel en waren moeilijker om precies af te 
scheppen. Het verschil in slibproductie dat hier gemeten is, kan dus ook afkomstig zijn van het feit dat 
niet alle slib is opgemeten.  
 
Figuur 73: Droge stof in 500 ml staal na toevoeging van FeCl3 bij dosering van 48 mg/l SH222 en 20 mg/l  Zetag 8165 
In Figuur 74 is een duidelijke correlatie terug te vinden tussen het geproduceerde slib, uitgedrukt in 
DS, en de verwijderde CZV. Deze correlatie is enkel duidelijk bij het gebruik van Zetag, gezien de 
vlokken hiervan stabieler waren en zich gemakkelijker lieten afvangen uit het effluent waardoor 
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Figuur 74: duidelijke correlatie tussen geproduceerd droge stof en verwijderde CZV bij gebruik van Zetag 8165 
Daarnaast werd ook het droge stofgehalte zelf bepaald van het slib. Bij het afvalwater van IMOG was 
het gemiddelde droge stof tussen beide flocculanten ongeveer gelijk: nl. 1,98% bij SH222 en 1,96% bij 
Zetag. Bij het afvalwater van Vanheede, waar een grotere hoeveelheid slib werd geproduceerd, gaf 
SH222 1,89% DS terwijl Zetag aan gemiddeld 3,3% droge stof kwam. Hoewel alle slibstalen nog verder 
ontwaterd moeten worden voor verdere verwerking, is dit laatste toch een voordeel.  
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5.8 Ozonisatie 
Voor de ozonisatie experimenten werden verschillende percolaatstalen afkomstig van IMOG 
geozoniseerd op verschillende momenten. Eerst werd het de invloed van de pH nagegaan, nadien werd 
los van de pH in een aantal verschillende experimenten nagegaan of een optimale dosering kon 
worden gevonden voor enerzijds CZV-verwijdering en anderzijds BZV-productie.  
5.8.1 Effect van pH 
Het verloop van de CZV reductie bij 3 stalen met verschillende pH (7, 8,4 en 10) maar gelijke CZV0 (1864 
mg/l) werd opgevolgd tijdens ozonisatie van 60 minuten. Het resultaat staat afgebeeld in Figuur 75. 
De resultaten geven duidelijk weer dat een hoge pH van 10 voor een grotere verwijdering van CZV 
zorgen.  
 
Figuur 75: verloop van CZV-verwijdering in functie van de tijd, bij 3 stalen met verschillende pH 
Wanneer ook rekening gehouden wordt met de effectieve opname van ozon door het afvalwater 
wordt Figuur 76 bekomen. Ook op deze figuur is duidelijk dat bij pH 10 er een hogere efficiëntie is qua 
CZV-verwijdering. Het verschil is veel minder duidelijk bij efficiëntie op basis van UV254 en bij 
kleurverwijdering. De hogere CZV-verwijdering en efficiëntie bij hoge pH kan op een aantal 
verschillende manieren worden verklaard. Bij een hogere pH valt ozon sneller uiteen zodat er sneller 
OH.-Radicalen worden gevormd. Bij hoge pH is deze dissociatie groter dan bij pH 7 en 8,4. OH.-radicalen 
zijn een stuk reactiever dan ozon zelf. Daarnaast is het ook mogelijk dat bij een lagere pH, organische 
polluenten voorkomen in niet-geïoniseerde vorm. Deze vorm reageert moeilijker met ozon dan in 
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Figuur 76: CZV (CZV), UV254 en kleur bij 436 nm verwijdering bij verschillende pH na 60 minuten ozoniseren 
Gevormde tussenproducten behouden min of meer dezelfde CZV dan hun moedercomponenten, maar 
hebben wel een lagere absorbantie. Wanneer een tussenproduct verder wordt geoxideerd, zal veeleer 
de CZV beïnvloed worden en in mindere mate de absorbantie.  
5.8.2 Mechanisme bij lage dosering 
In dit eerste experiment werden lagere ozonconcentraties voornamelijk lagere concentraties gebruikt 
(maximum 0.26 g 03/ g CZV0) in vergelijking met andere studies uit de literatuur en enkele volgende 
experimenten. Er werd bij deze omstandigheden een lineaire daling in CZV gevonden in functie van de 
tijd (en ozondosis) tot 20%. Een lichte pH daling van 8.3 tot 8.0 werd gevonden tijdens het proces bij 
de hoogste ozondoseringen, wellicht door de vorming van carbonzuren en aldehyden. Mogelijks kon 
de aanwezigheid van bicarbonaten enerzijds resulteren in een significant verbruik van radicalen, en 
anderzijds in een verhoging van de buffercapaciteit (Tizaoui et al. 2007; Cataldo & Angelini 2013). 
Dalingen van 59%, 54% en 37% werden gevonden voor absorbanties bij respectievelijk 500, 350 en 254 
nm. Figuur 77 toont de relatieve evolutie van de CZV, absorbantie 500, 350 en 254 nm tijdens de 
ozonisatie-experimenten. Hogere golflengtes zijn meer onderhevig aan oxidatie. Er werd gesuggereerd 
dat hoog geconjugeerd materiaal, zoals bv aromatische componenten, die absorberen bij hogere 
golflengtes, kunnen worden getransformeerd naar componenten die absorberen bij lagere golflengtes 
(bv 254 nm). De grotere daling van de absorptie coëfficiënten in vergelijking met CZV toont aan dat de 
relatief lage ozondosis niet resulteerde in een volledige verwijdering van het organisch materiaal. 
Wellicht is het zo dat grotere, recalcitrante moleculen zullen transformeren in kleinere en beter 
(biologisch) afbreekbare componenten gedurende ozonisatie. Dit resulteerde tot de transformatie van 
bijna 5% CZV0 in BZV na 30 minuten ozonisatie. Dit is in overeenstemming met andere resultaten die 
verkregen werden (niet getoond) bij gebruik van dezelfde opstelling en met hetzelfde percolaat. In 
deze experimenten werd een omzetting van ongeveer 10% CZV0 in BZV verkregen na 60 minuten. 
Zowel voor de CZV als de absorptie-coëfficiënten werden gelijkaardige trends waargenomen.  
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Figuur 77: relatieve evolutie van CZV (CZV) (CZV0 = 724 mg O2 /l) en alfa254 in functie van de ozondosering (reactietijd=30 
min; 0-0,26 g O3 / g CZV) 
Hogere ozondosissen, bv 1,30 g O3/ g CZV0 of 1,15  g O3/ g CZV0, resulteerden in een CZV daling van 
respectievelijk 30% en 48%. Een andere studie verwijderde 2,1  en 5,7 g O3/ g CZV0 na respectievelijk 
15 en 180 minuten ozonisatie, wat duidelijk aantoont dat hogere dosissen niet noodzakelijk leiden tot 
hogere efficiëntie bij het oxideren. (Van Aken et al. 2011; Silva et al. 2004) Een hogere ozondosis zal 
leiden tot een hogere operationele kost, wat ozonisatie minder kostenefficiënt zal maken.  
5.8.3 Verdunningsexperimenten 
Aan de hand van verdunningseffecten werd onderzocht of gelijkaardige bevindingen terug te vinden 
zijn bij hogere doseringen, en of de initiële concentratie een belangrijke invloed heeft op de efficiëntie 
van het proces. 
5.8.3.1 Effect van initiële CZV concentratie 
In dit experiment werd het effect van de initiële CZV-concentratie getest door het stortplaats percolaat 
van IMOG in een aantal verschillende verdunningen te behandelen met ozon. In Figuur 78 is te zien 
dat bij een gelijke ozondosering de minst beladen stortplaatspercolaten de grootste CZV-verwijdering 
kennen. Dit is een logisch gevolg van dat er per initiële mg CZV meer mg ozon wordt gedoseerd. In 
verhouding krijgen minder beladen afvalwaters dus een hogere dosering ozon.  
 
Figuur 78: CZV-reductie van stalen percolaat met een verschillende initiële concentratie CZV, in functie van de tijd. 
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Uit deze figuur valt dus niet af te leiden of een lagere initiële concentratie eventueel zorgt voor een 
hogere efficiëntie van het ozonisatieproces, gezien de relatieve dosering niet is weergegeven. Uit 
Figuur 79 blijkt wel dat de opname van ozon groter is bij sterker geconcentreerde stalen. Dit valt af te 
leiden uit de concentratie ozon die terug wordt gevonden in de off-gas. Aangezien met een gelijke 
ozonconcentratie is gedoseerd, is de ozon die niet wordt terug gevonden in de off-gas dus opgenomen 
in het afvalwater en heeft het daar  gereageerd. Reeds na een 5-10 minuten is duidelijk dat er in de 
off-gas van de minst geconcentreerde stalen (122 mg/l en 288 mg/l CZV) er het meeste ozon in de off-
gas zit, en dus het minst is opgenomen in het afvalwater. De meest geconcentreerde stalen (1846 mg/l 
en 825 mg/l) bevatten duidelijk het minste ozon in de off-gas op dat moment. Deze trend zet zich (op 
een uitzondering na) verder tot na ongeveer 50 minuten ozoniseren, waarna het verschil niet meer 
zichtbaar is. Toch betekenen deze resultaten dat een hoger geconcentreerd staal dus gemakkelijker 
ozon opneemt, waardoor er bij een hogere concentratie een hogere efficiëntie wordt verwacht.  
Bij Figuur 79 valt ook nog op te merken dat de eerste minuten er geen ozon wordt gemeten in de off-
gas. Dat komt omdat de vrije ruimte in de reactor eerst wordt gevuld met de off-gas nadat het 
experiment is gestart. De ozonanalyser krijgt met enige vertraging de ozon binnen.  
Verder kan worden opgemerkt dat de minst geconcentreerde stalen sneller stagneren bij een 
constante waarde. Voor de stalen met concentratie van 112 mg/l en 288 mg/l wordt reeds na 11 
minuten een constante waarde bereikt. Bij het staal met een initiële concentratie van 502 mg/l is dit 
na zo’n 35 minuten, en bij de hoger geconcentreerde stalen is dit op deze figuur niet te zien en komt 
de stagnatie vermoedelijk pas na 60 minuten ozoniseren. De stagnering is volgens Tizaoui et al. (2007) 
een indicatie dat de ozon begint te reageren met eerder gemaakte bijproducten van de ozonisatie, en 
dit aan een lage reactie snelheid. Dit zou impliceren dat als het doel van de ozonisatie is om 
recalcintrante CZV-verbindingen af te breken tot simpelere biologisch afbreekbare verbindingen, een 
optimale dosering voor deze stagnering ligt. Bij de stagnering worden namelijk de bijproducten, en dus 
de kleinere biologisch afbreekbare verbindingen terug afgebroken. De plotse stijging van het minst 
geconcentreerde afvalwater kan misschien worden verklaard doordat de gemakkelijk te oxideren 
bijproducten na zo’n 20 minuten reeds waren gereageerd met ozon, waarna ozon moeilijker te 
ozoniseren stoffen moest verwerken, en daarbij minder gemakkelijk kon reageren in het afvalwater. 
Een stijging van ozon in de off-gas is hiervan vermoedelijk een gevolg.  
 
Figuur 79: ozonconentratie in het off-gas bij de verschillende geconcentreerde percolaatstalen, in functie van de ozonisatietijd. 
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Wanneer de beide bovenstaande grafieken worden gecombineerd, is het mogelijk om verwijdering 
van CZV per gedoseerde mg O3 te vergelijken met elkaar. Dit is te zien in Figuur 80. Voor de 5 stalen 
met verschillende initiële concentratie wordt de ozonisatie efficiëntie weergegeven. Voor CZV-
verwijdering lijkt de bovenstaande theorie, dat bij een hogere concentratie de efficiëntie hoger zou 
zijn, niet te kloppen. Er is namelijk geen duidelijk verschil in CZV verwijdering per opgenomen ozon. De 
ozonisatie efficiëntie voor de CZV schommelt wat tussen 0,24 en 0,49 mg verwijderde CZV per mg O3 . 
Daarentegen is er wel een stijgende trend te zien in de ozonefficiëntie gebaseerd op UV254. Bij een 
meer geconcentreerd percolaat zal er wellicht meer conversie van de organische matrix bij 
elektronenrijke en dus reactieve groepen plaats vinden, leidend tot bijproducten, in plaats van 
volledige afbraak. De conversie van de organische matrix kan namelijk zorgen voor een gewijzigde 
absorbantie, terwijl de CZV toch ongewijzigd blijft. Bij een lagere initiële CZV (CZV0) zijn er logischerwijs 
minder reactieve groepen aanwezig, waardoor er meer reacties doorgaan op eenzelfde moment en 
eenzelfde reactieproduct (gezien de hogere relatieve dosering). Gezien er bij een lagere concentratie 
meer ozon beschikbaar om met de bijproducten te reageren in plaats van met de initiële polluenten, 
is er relatief gezien minder UV254 verwijdering. Ook de kleurverwijdering kent eenzelfde trend, maar 
minder duidelijk. Dit komt omdat de groepen die bij deze golflengte (436 nm) absorberen een kleinere 
absorbantie vertonen dan de groepen die absorberen bij 254 nm.  
 
Figuur 80: CZV (CZV), UV254 en kleur bij 436 nm verwijdering bij verschillende initiële CZV-concentraties na 60 minuten 
ozoniseren 
5.8.3.2 CZV en UV254-verwijdering in functie van relatieve dosering 
Voor een volgend experiment werden opnieuw verdunningen gemaakt van het afvalwater van IMOG 
om zo 3 verschillende geconcentreerde percolaten te hebben. Deze resultaten samen met de 
resultaten uit 5.8.3.1 werden uitgezet in functie van de relatieve dosering in Figuur 81. Omdat het 
stortplaatspercolaat en de verdunningen hiervan lager in concentratie waren, werden op die manier 
hogere relatieve doseringen bereikt. Zoals te zien in de figuur werden eveneens hogere 
Individuele technieken vergelijken op laboschaal Ozonisatie FYBAR 
126 | P a g i n a  
  
verwijderingspercentages van CZV gehaald. Uit de figuur blijkt er een correlatie te bestaan tussen de 
CZV-verwijdering en de relatieve dosering. Volgens de correlatie is het mogelijk om reeds 91% CZV 
verwijdering te verkrijgen wanneer er evenveel ozon wordt toegevoegd als er initieel CZV aanwezig is.  
Figuur 81 bevestigt dat de CZV vooral bij een hogere dosering wordt afgebroken, en dat er slechts 
weinig afbraak is bij een lage dosering. Bij de lage dosering worden namelijk voornamelijk 
aanpassingen gedaan in de organische matrix bij elektronenrijke en dus reactieve groepen, zonder dat 
de componenten volledig afbreken, waardoor de CZV weinig daalt. Bij een hogere concentratie worden 
deze worden de reactieproducten wel afgebroken, gezien de gemakkelijkst ozonafbreekbare groepen 
al reactie hebben ondergaan. Hier treedt er wel CZV-verwijdering op. Omdat bij hogere dosering 
relatief gezien steeds minder gemakkelijk ozonafbreekbare groepen worden geconverteerd, maar er 
meer afbraak is, en dus een hogere CZV-verwijdering, kan worden verwacht dat de CZV-verwijdering 
een exponentiële trend vertoont op de grafiek. Omdat echter de verbindingen steeds moeilijke 
ozoniseren, heft dit systeem elkaar op tot een bijna lineaire trendlijn zoals in de figuur.  
De theorie over de absorbantie bij lage doseringen wordt eveneens bevestigd, in Figuur 82. Hier is 
duidelijk dat bij een lage dosering reeds een hoge verwijdering aan absorbantie is, terwijl een hogere 
dosering relatief weinig verandering teweegbrengt in de absorbantieverwijdering.  
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Figuur 82: UV254 absorbantie verwijdering in functie van de relatieve dosering 
5.8.4 BZV-productie 
Interessant, uit economische overwegingen, is dat niet enkel CZV kan worden verwijderd via 
ozonisatie, maar ook BZV kan worden geproduceerd. Als het bijvoorbeeld mogelijk zou zijn om met 
een lage dosering ozon de recalcitrante CZV om te zetten in BZV, zou dit misschien goedkoper kunnen 
worden behandeld in een biologische zuiveringsstap, in plaats van verder te ozoniseren. 
Ozonbehandeling kan de biodegradeerbaarheid van het percolaat verhogen door aromatische 
verbindingen om te zetten in biologisch gemakkelijker afbreekbare groepen, en lange ketens te 
verkorten. (Chaturapruek et al. 2005)  Daarom werd ook de BZV productie in functie van de relatieve 
dosering getest. De resultaten zijn grafisch weergegeven in Figuur 83. 
In Figuur 83 staan een aantal punten weergegeven waar de BZV productie is van opgemeten, en dit is 
uitgezet in functie van de relatieve ozondosering. Zoals te zien is er heel wat schommeling in de 
resultaten, en is er moeilijk een lijn in te trekken. Toch insinueert de figuur dat er een lichte daling van 
BZV productie zou zijn. De schommeling van de resultaten is te verklaren door de traditioneel moeilijke 
meting van BZV.  
Bij een lage dosering reageren de elektronenrijke groepen zoals aromaten eerst met ozon. Dit zijn ook 
componenten die moeilijk biologisch afbreekbaar zijn. Vandaar dat bij een lage dosering er 
onmiddellijk BZV productie is. Bij hogere doseringen worden lange, moeilijke afbreekbare ketens zoals 
humuszuren ook afgebroken in kleinere delen, die gemakkelijker biologisch afbreekbaar zijn en wordt 
er dus nog steeds BZV geproduceerd, maar wordt ook de gevormde BZV samen met de CZV verder 
afgebroken. De lichte daling kan vermoedelijk hier door worden verklaard.  
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Figuur 83: procentuele productie van BZV (in vergelijking met initiële BZV) in functie van de relatieve dosering 
Bovenstaande verklaring wordt tegengesproken door een gelijkaardige test waar eveneens de evolutie 
in BZV-productie werd getest in functie van de relatieve ozondosering. Bij bovenstaande test is gebruik 
gemaakt van verschillende verdunningen om tot hogere relatieve doseringen te komen, terwijl hier 1 
enkel staal werd getest en de relatieve dosering werd verhoogd door langer te ozoniseren. De 
resultaten van de test zijn grafisch weergegeven in Figuur 84. Ondanks de verlagende CZV, die dus ook 
BZV omvat, blijft de BZV stijgen na langer ozoniseren, waaruit kan worden besloten dat er nog steeds 
BZV wordt geproduceerd. Hierbij wel de opmerking dat er niet bij een dergelijk hoge dosering is getest 
als bij Figuur 83. Algemeen kan uit resultaten van beide experimenten worden geconcludeerd dat er 
reeds bij een vrij lage ozondosering BZV productie is, waar de CZV-verwijdering nog laag is. Een hogere 
dosering zorgt voornamelijk voor meer CZV-verwijdering, waardoor de BZV-productie mogelijks 
stagneert.  
Algemeen kan geconcludeerd worden dat er verder onderzoek met meer analyseresultaten nodig is 
om een duidelijker beeld op het onderwerp te krijgen.  
  
 
Figuur 84: evolutie van CZV en BZV tijdens het verhogen van ozondosering 
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5.9 Actief kool filtratie 
Volgens de literatuur is actief kool filtratie uitermate geschikt voor het verwijderen van CZV uit 
stortplaatspercolaat. Het nadeel is wel dat stortplaatspercolaat meestal erg geconcentreerd is, 
waardoor de actief kool snel verzadigd geraakt met verontreinigingen en moet worden vervangen. Bij 
het regelmatig vervangen van de actief kool kunnen de kosten hoog oplopen.  
In het kader van dit onderzoek werden twee types actief kool van DESOTEC getest: Organosorb 10 en 
Organosorb 10 AA. Organosorb 10 is een standaard actief kool die in een breed spectrum van 
toepassingen wordt gebruikt. De Organosorb 10 AA is een duurdere actief kool, die grotere 
mesoporiën heeft. In sectie 4.3.1.5 worden de technische details van beide actief koolsoorten 
vergeleken.  
In de labotest werden beide soorten actief kool getest op afvalwaters van beide bedrijven. Zowel in 
batchtest als kolomtest. Het visuele resultaat van de batchtest is alvast te zien in Figuur 85. Hierin is al 
heel duidelijk dat bij gelijke dosering Organosorb 10 AA voor een veel helderder effluent zorgt dan 
Organosorb 10. De CZV-verwijdering die bij de helderheid hoort is grafisch weergegeven in Figuur 86. 
Op deze figuur is ook duidelijk te zien dat de stalen met Organosorb 10 AA telkens veel minder massa 
actief kool nodig hebben, om toch hoge verwijderingspercentages te halen. Wanneer 100 g actieve 
kool wordt toegevoegd van beide types, is de procentuele CZV-verwijdering ongeveer dezelfde. De 
CZV-verwijdering is hier maximaal. Bij het toevoegen van Organosorb 10 AA is dit maximum eveneens 
al bereikt bij het toevoegen van een lagere dosering, waardoor uit deze test blijkt dat er meer 
Organosorb 10 nodig is in vergelijking met Organosorb 10 AA om de zelfde maximale CZV-verwijdering 
van 90 – 95% te behalen.  
 
 
Figuur 85: Boven: batchtest met v.l.n.r. 2,5 ; 10; 25; 50; 100 g/l Organosorb 10 bij percolaat van Vanheede. Beneden: batchtest 
met v.l.n.r. 2,5 ; 10; 25; 50; 100 g/l Organosorb 10 AA bij percolaat van Vanheede landfill solutions 
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Figuur 86: CZV-verwijdering bij 2 verschillende soorten actief kool bij 2 verschillende stortplaatspercolaten 
De Freundlich adsorptie-isothermen die uit deze resultaten kunnen worden gehaald zijn weergegeven 
in Figuur 87. In dergelijke grafieken wordt de efficiëntie van de actief kool na evenwicht (gemeten in 
mg opgenomen CZV per gram toegevoegde actief kool) uitgezet ten opzichte van de concentratie CZV 
in de oplossing na evenwicht. Op die manier wordt eigenlijk de concentratie van polluenten op het 
actief kool oppervlak bekeken ten opzichte van de concentratie aan polluenten die niet werden 
geadsorbeerd en na evenwicht dus nog in het afvalwater zitten. Hoe meer de isothermen in de 
rechterbovenhoek van de grafiek liggen, hoe efficiënter de actief kool is. Hoe verder op de Y-as, hoe 
groter de concentratie van de polluenten is op de actief kool, en hoe dichter bij nul op de X-as, hoe 
minder de resterende concentratie polluenten in de achterblijvende vloeistof is. Dit in acht genomen, 
is op Figuur 87 duidelijk te zien dat Organosorb 10 AA beter presteert dan Organosorb 10. Zowel voor 
het afvalwater van IMOG als bij Vanheede landfill solutions, is er minder CZV in de vloeistoffase 
(kleinere waarden op X-as), terwijl de geadsorbeerde concentratie CZV groter is per gedoseerde actief 
kool ( hogere waarden op Y-as). Alle isothermen, behalve de isotherm van de combinatie IMOG met 
Organosorb 10 AA, hebben ook een zeer goede correlatie. Dat dit bij IMOG + Organosorb 10 AA niet 
het geval is, is wellicht te wijten aan de lage concentratie en het feit dat de actief kool ook wat CZV 
afstaat. Door de relatief hoge doseringen, is het moeilijk om nog meer CZV op te nemen in het al vrij 
proper afvalwater, terwijl de efficiëntie daalt omdat toch meer actief kool is toegevoegd. Om deze 
reden werd het experiment herhaald met een lagere dosering aan actief kool: 1 ; 2,5; 5; 10 en 15 g/l. 
De resultaten hiervan zijn terug te vinden in Figuur 88, en de conclusie is dezelfde: Organosorb 10 AA 
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Figuur 87: Freundlich isothermen bij batchtest met hogere doseringen actieve kool 
 
Figuur 88: Freundlich isothermen bij batchtest met lagere doseringen. (legende: VH= Vanheede; 0= 0 mg/l coagulant 
toegevoegd; AK= Organosorb 10 ; AA= Organosorb 10 AA)  
Daarnaast gebeurde ook een kolomtest met stortplaatspercolaat van IMOG dat gemiddeld 651 mg/l 
CZV bevatte tijdens de test. Twee kolommen werden simultaan met hetzelfde afvalwater beladen. De 
ene kolom bevatte Organosorb 10 en de andere kolom bevatte Organosorb 10 AA. Al snel werd visueel 
duidelijk dat reeds na een beperkt aantal bedvolumes er doorslag optrad bij de kolom met Organosorb 
10. De andere kolom deed er echter een stuk langer over. De doorslagcurve uitgedrukt in relatieve CZV 
ten opzichte van het aantal bedvolumes is afgebeeld in Figuur 89. Wanneer de beide curves worden 
vergeleken bij een verwijdering van 50% CZV , dan wordt al na 12 bedvolumes deze lijn overschreden 
bij de kolom met Organosorb 10, terwijl dit bij Organosorb 10 AA pas een eerste keer na 100 
bedvolumes voorvalt. De curve van de kolom met Organosorb 10 gaat vrijwel onmiddellijk naar boven, 
omdat er heel snel doorslag is. Pas wanneer de verwijderingsefficiëntie erg laag is geworden, vlakt de 
curve wat af. Bij Organosorb 10 AA stijgt de curve in eerste instantie ook snel. Sommige stoffen van de 
CZV worden klaarblijkelijk ook door deze soort actief kool amper weerhouden. Toch stabiliseert de 
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nadien begint de curve gestaag terug te stijgen, waarbij de verwijdering van CZV daalt tot minder dan 
50% na zo’n 125 bedvolumes. Indien gesteld zou worden dat er minstens een CZV-verwijdering van 
70% moet zijn, kan Organosorb 10 AA 764% meer volume behandelen dan Organosorb 10. Deze test 
werd uitgevoerd bij een snelheid van 9 ml/min (1,05 m/u) op een bedvolume van 0,257 dm³.  
Een kolomtest met het afvalwater van Vanheede landfill solutions werd uitgevoerd als validatietest 
met voorbehandeling. Deze resultaten worden besproken in hoofdstuk 7.  
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5.10 Besluit 
In dit hoofdstuk is een screening gebeurd van een aantal technieken die volgens de literatuur kunnen 
worden gebruikt voor het behandelen van stortplaatspercolaat. Los van elkaar werden zowel 
biologische als fysicochemische technieken getest. Voor de biologische technieken werd een actief slib 
systeem getest en een OLAND systeem. De resultaten hiervan bevestigden wat in de literatuur naar 
voor komt. Het actief slib systeem dat continu belucht werd reageert goed op veranderingen in 
inkomend water, en lijkt een goede manier te zijn om de meeste BZV te verwijderen. Bij de OLAND-
reactor werden ook stikstofverbindingen opgevolgd. Bij optimale omstandigheden werd aangetoond 
dat tot meer dan 90% stikstofverwijdering mogelijk is. Echter werd wel de noodzaak van stabiele 
omstandigheden voor een goedwerkend systeem bewezen, gezien de maximale 
verwijderingsefficiëntie slechts bereikt werd bij een temperatuur van 35°C, en voordien de 
verwijderingsefficiëntie erg schommelde bij elke temperatuurswisseling of onregelmatigheid in 
procesvoering.  
Voor de verwijdering van recalcitrante CZV werden een aantal fysicochemische 
behandelingstechnieken getest.  
UV-gebaseerde AOP-technieken zoals UV/H2O2 en fotokatalyse lijken niet geschikt voor het 
behandelen van dit type afvalwater. Bij de UV/H2O2 is er enkel wat kleurverwijdering waar te nemen 
en amper CZV verwijdering. Bij fotokatalyse lijkt de grootste verwijdering van CZV absorbantie aan het 
dragermateriaal van de TiO2 te zijn. Na een langdurige batchtest werd slechts 34% van de humuszuren 
verwijderd uit een synthetisch afvalwater via katalyse. Ook bij foto-Fenton bracht de UV amper een 
meerwaarde aan het proces. Een AOP dat niet op basis van UV werkte werd ook getest: het Fenton 
reagens. Onder optimale condities werd maximaal 63% CZV verwijderd, weliswaar bij vrij hoge 
doseringen. Daarnaast werd de CZV-verwijdering voornamelijk toegeschreven aan een coagulatie-
effect, en niet aan een oxidatie effect, waardoor coagulatie een meer aangewezen techniek lijkt.  
Een hele reeks coagulanten en flocculanten werden visueel getest waarbij ijzertrichloride en PAC als 
beste coagulanten naar voor kwamen. In de meeste gevallen lijkt ijzertrichloride de voorkeur te 
verdienen op basis van CZV-verwijdering en slibproductie. Wanneer bij een originele pH van rond pH 
8 – 8,5 wordt gewerkt, moeten echter zeer hoge doseringen worden toegevoegd om een CZV-
verwijdering van 48% te halen. Met een relatieve dosering van 3,57 mg Fe / mg CZV0 kon een maximale 
verwijdering van 60% worden gehaald. Wordt echter de pH aangepast en aangezuurd tot pH 5, dan 
wordt zowel voor het afvalwater van IMOG als bij Vanheede landfill solutions een optimale dosering 
van slechts 0,35 mg FeCl3/mg CZV0 terug gevonden. Bij deze veel lagere doseringen is dankzij de lagere 
pH ook reeds een CZV verwijdering van 56% (IMOG) en 49% (Vanheede) mogelijk. Ook twee 
flocculanten werden geselecteerd. Zowel SH222 en Zetag 8165 zijn kationische flocculanten. Zetag 
8165 moet iets minder worden gedoseerd, en bekwam in bepaalde tests iets stabielere vlokken, waar 
in andere tests geen verschil tussen de twee kon worden opgemerkt.   
Via ozonisatie wordt de CZV geoxideerd. Bij hoge dosissen wordt de CZV effectief verwijderd, terwijl 
bij lagere doseringen er slechts partiële oxidatie is, en er voornamelijk veranderingen in de structuur 
van de organische matrix teweeg brengt. Een hoge pH, zoals een oud stortplaatspercolaat heeft of 
hoger, zorgt er voor dat de ozon efficiënter wordt gebruikt. Ozoniseren bij lagere pH wordt afgeraden. 
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Een lagere dosering of een geconcentreerder afvalwater zorgt voor een betere opname van de ozon 
en een efficiënter gebruik. Bij slechts een kleine dosering wordt reeds BZV gevormd uit de 
recalcintrante CZV. Voor een effectieve CZV-verwijdering moet veel meer worden gedoseerd, waarbij 
de efficiëntie van de ozon afneemt naarmate er meer gemakkelijk te oxideren CZV is verwijderd of 
omgezet. Een relatief lage dosering, waarbij er BZV wordt gevormd dat later biologisch kan worden 
afgebroken lijkt daarom meer aangewezen om verder te onderzoeken.  
Actief kool filtratie blijkt een goede techniek te zijn voor het verwijderen van recalcitrante CZV. Twee 
soorten actief kool werden getest, en Organosorb 10 AA bleek duidelijk veel beter te presteren dan 
Organosorb 10. Hoewel beide soorten 90 – 95 % CZV verwijdering halen uit batchtesten, blijkt uit een 
kolomtest dat Organosorb 10 AA 764% meer volume kan verwerken om elk 70% CZV uit het effluent 
te houden. Uit de snelle doorbraak valt af te leiden dat deze techniek best als polishingstap wordt 
gebruikt.  
Via optimalisatie van deze technieken is het mogelijk om relatief hoge verwijderingen te halen voor 
CZV, terwijl er toch rekening wordt gehouden met het liefst beperkt verbruik van chemicaliën of 
energie. Toch zijn al deze technieken op zichzelf niet voldoende om een stortplaatspercolaat te 
behandelen zodoende dat het effluent onder de lozingsnorm ligt. Actief kool zorgt voor veruit de 
hoogste verwijdering, maar zou erg vaak moeten worden vervangen wanneer het op zichzelf wordt 
gebruikt. Vandaar dat actief kool de perfecte polishingstap lijkt. Hoewel het Fentonreagens een hoge 
verwijdering veroorzaakt, blijkt de verwijdering voornamelijk afkomstig te zijn van coagulatie. 
Aangezien coagulatie op zichzelf al een bijna even grote verwijdering haalt, verdient dit de voorkeur 
als voorbehandeling voor actief kool. Daarnaast is ook ozonisatie een veelbelovende techniek. Via hoge 
doseringen zijn hoge CZV-verwijderingen mogelijk, maar bij lage doseringen wordt BZV gemaakt uit 
recalcitrante CZV, waardoor een combinatie met een biologisch systeem potentieel heeft. Om te 
weten of de combinaties van deze technieken werken worden ze onderzocht in hoofdstuk 7. Daarnaast 
is het natuurlijk ook belangrijk om in te schatten welke technieken er interessant zijn op basis van de 
kostprijs. Hier wordt aandacht aan gegeven in hoofdstuk 6.   
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6. Economische vergelijking 
Een techniek is pas interessant om toe te passen op volle schaal, als het voldoet aan twee 
voorwaarden: ten eerste moeten de lozingsnormen worden gehaald, ten tweede moet het 
economisch haalbaar zijn. In dit hoofdstuk wordt naar dit laatste gekeken. Verschillende technieken 
en zuiveringstreinen worden vergeleken, zodat de lezer een beeld krijgt van de kosten die de 
technieken met zich mee zullen brengen wanneer ze toegepast worden. Hierbij moet wel in het 
achterhoofd worden gehouden dat de data die gebruikt zijn om de berekeningen te doen, van een 
grote verscheidenheid aan bronnen komen. Omdat iedere situatie anders is, en in dit hoofdstuk 
bepaalde zaken veralgemeend worden, moeten de resultaten in dit hoofdstuk worden gezien als een 
benadering. Sommige cijfers die in de berekeningen worden gebruikt zijn afkomstig van de 
gebruikersgroep, maar stellen steeds een gangbare marktprijs voor, en zijn dus niet specifiek voor de 
bedrijven uit de gebruikersgroep. Vele andere cijfers zijn afkomstig van de literatuur, bronnen waar 
met de grootste voorzichtigheid mee moet worden omgesprongen, gezien de data hieruit verouderd 
kan zijn of afkomstig van andere landen waar andere marktprijzen gelden. Er is echter steeds getracht 
om zo veel mogelijk de meest relevante en realistische waarden uit de literatuur te destilleren.  
In dit hoofdstuk worden eerst de berekeningen en de gekozen waarden om de berekeningen uit te 
voeren voorgesteld. Nadien wordt gekeken welk resultaat de berekeningen hebben wanneer ze 
worden toegepast op typische waarden van stortplaatspercolaat.  
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6.1 Berekeningen per techniek 
6.1.1 Energie 
Alle besproken technieken hebben elektrische energie nodig om goed te kunnen functioneren. Bij de 
ene techniek is al meer elektriciteit nodig dan bij de andere om tot zijn taak te komen. Om te vermijden 
dat in de bespreking van onderstaande technieken telkens moet uitgelegd worden waar de 
energieprijs van komt, wordt dit hier als eerste besproken.  
Voor de berekeningen per techniek werd de energievraag telkens afzonderlijk bij gehouden. Wanneer 
de afzonderlijke technieken binnen een zuiveringstrein worden samen gerekend, dan is er voor een 
bedrijf dat 150m³ afvalwater produceert met 3500 mg/l CZV afhankelijk van welke zuiveringstrein 
wordt gekozen naar schatting zo’n 900 – 2700 kWh per dag nodig, ofwel 328,5 – 985,5 MWh/jaar.  
Volgens EUROSTAT werd in 2015 in ons land 0,1081 €/kWh betaald voor bedrijven die 500-2000 
MWh/jaar gebruikten. Dit is de kostprijs die in de verdere berekeningen zal worden gebruikt. De 
0,1081 €/kWh bestaat uit 0,0489 €/kWh voor de elektriciteit zelf, 0,0431 €/kWh voor de distributie 
hiervan en 0,0161 €/kWh voor taxen. Voor de klasse 20 – 500 MWh/jaar wordt gemiddeld meer 
betaald: 0,1466 €/kWh. De meeste stortplaatsen hebben echter nog enkele andere energetische 
processen buiten de waterzuivering, waardoor hier wordt aangenomen dat er vaker meer dan 500 
MWh/jaar wordt verbruikt. Hierbij dient ook de opmerking gemaakt te worden dat bedrijven zelf 
onderhandelen over hun energiefactuur en dat de werkelijke waarden op die manier soms ver van het 
gemiddelde kunnen liggen, afhankelijk van bepaalde verbruiksprofielen bijvoorbeeld. (EUROSTAT 
2015; CREG 2015) 
Daarnaast is nog een ander scenario berekend. Vele stortplaatsen produceren tegenwoordig namelijk 
hun eigen energie. Energie die zij een stuk goedkoper kunnen produceren. Ook deze energie is 
uiteraard niet gratis, maar heeft de waarde waaraan de geproduceerde energie wordt verkocht aan 
het net. De handelsprijs hiervoor wordt gebaseerd op de energieprijs die de Belgische markt 
weerspiegeld via een zogenaamde ENDEX. Dit is een soort index, die de gemiddelde prijs weergeeft  
van trades in een bepaald tijdsframe voor een bepaalde regio. Er zijn meerdere websites te raadplegen  
hiervoor, maar hier werd “https://my.elexys.be/MarketInformation/IceEndexPowerBE.aspx” gebruikt. 
De gemiddelde prijs voor contracten voor de komende 3 jaar worden hier gepubliceerd. Van begin 
2013 tot oktober 2015 schommelden de prijzen rond de 40 – 45 €/MWh. Eind 2015 zakte de 
handelsprijs voor de komende 3 jaar plots, met begin 2016 zelfs onder de 30 €/MWh. (Elexys 2016) 
Rekening houdend met de onzekerheid in de toekomst en de veronderstelling dat de energieprijs terug 
stabiel zal worden en stijgen, werd verder gewerkt met een handelsprijs van 40 €/MWh. Om de energie 
zeker verkocht te krijgen wordt gerekend dat er verhandeld wordt aan slechts 90% van deze kost. 
Daarnaast wordt rekening gehouden met het feit dat de productie van energie niet continu is. 
Onderhoudswerkzaamheden en dergelijke kunnen er voor zorgen dat er 10% van de tijd geen energie 
wordt geproduceerd, maar dat er energie van het net moet worden gehaald. Tijdens deze periodes 
moet extra worden betaald voor de energie vanwege het slechte verbruiksprofiel. Dit wordt hier op 
een kostprijs van 200 €/MWh geschat (bekomen via mondelinge overdraging van leden uit de 
gebruikersgroep).  
Als energie dus gebruikt wordt in de waterzuiveringsinstallatie dan gelden volgende kosten: 
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 Gemiste winst door gebruik: 0,04 €/kWh * 0,9 * 0,9 = 0,0324 €/kWh 
 Extra kosten wanneer geen productie is: 0,2 €/kWh * 0,1 = 0,02 €/kWh 
 TOTAAL: 0,0524 €/kWh 
Via eigen energieproductie kan de energiekost in de waterzuivering dus halveren.  
6.1.2 Biologische technieken 
In veel van de zuiveringstreinen die als scenario gebruikt worden in sectie 6.2, zit een biologische 
zuivering. In principe stellen de berekeningen de kosten van een SBR voor, maar buiten de 
investeringskosten worden de kosten gelijkaardig geschat in een actief slib systeem of een systeem 
met aangehechte groei. Volgens de literatuur zijn dit ook de meest geschikte technieken om zowel BZV 
als stikstofverbindingen te kunnen verwijderen in het geval van stortplaatspercolaat.  
De meeste berekeningen om de kosten van de SBR te bepalen gaan uit van de benodigdheden van slib 
om de gegeven hoeveelheid BZV en ammonium te kunnen verwijderen. De stikstofverwijdering 
(denitrificatie) benodigd een grote hoeveelheid BZV. Door de aard van een oud percolaat (hoge 
ammoniumconcentratie en lage BZV) zal de BZV meestal de beperkende factor zijn. Om een goede 
stikstofverwijdering te bekomen zal dus een toevoeging van BZV aan het afvalwater moeten gebeuren. 
Dit kan via methanol of via een andere koolstofbron. Stoichiometrisch gezien zou 2,86 g BZV moeten 
volstaan voor de reductie van 1 g N nitraat, maar in de praktijk blijkt eerder een BZV/N verhouding van 
minstens 4 à 5 vereist te zijn. (Vito 2010) Hier wordt met 5 gerekend. Uit de gegeven 
ammoniumconcentratie in het influent kan dus de benodigde BZV worden berekend. Hierbij wordt er 
van uit gegaan dat alle BZV nuttig kan gebruikt worden voor de stikstofverwijdering en niet wordt 
verwijderd door oxidatie in de beluchtingsfase. Dit kan in de praktijk worden bereikt door te werken 
met recirculatie en te voeden in de onbeluchte fase zodat de BZV kan worden aangewend voor het 
omzetten van gerecirculeerd nitraat naar stikstofgas. Voor methanol wordt met een kost van 0,5€/kg 
gerekend en stoichiometrisch bepaald zorgt 1 kg methanol voor 1,5 kg BZV. (Gao et al. 2015) Om de 
kost van de methanol te berekenen wordt de initiële BZV uiteraard eerst afgetrokken van de benodigde 
BZV om te weten hoeveel BZV er extra moet worden toegediend.  
De grootste kost in het proces zijn de kosten voor de beluchting. Tijdens de nitrificatie is er een grote 
hoeveelheid zuurstof nodig om ammonium om te zetten tot nitraat. Daigger (2014) toonde aan dat er 
netto 4,57 mg O2 / mg NH4 nodig is om alle ammonium om te zetten in stikstofgas. Daarnaast is ook 
een hoeveelheid zuurstof nodig die het slib gebruikt om dode cellen te verwerken. Ook hiervoor is zo’n 
0,8 – 0,9 kg O2/ kg BZV nodig. Om een zekerheid in te bouwen wordt de hoogst waarden gewerkt en 
wordt er voor de zuurstofbenodigdheid van BZV met 0,9 kg O2/ kg BZV gerekend. (Environmental 
Dynamics International 2005) Voor de zuurstofbenodigdheid kan pure zuurstof worden toegevoegd, 
wat een aantal voordelen met zich mee brengt. Het verminderde debiet zorgt voor minder 
schuimvorming, er is minder emissie aan lucht door strippen en er wordt geen legionella gevormd in 
de reactor. Meestal wordt echter gewerkt met lucht die door het afvalwater wordt gepompt, omwille 
van de mindere kosten. Wanneer lucht wordt toegevoegd aan het afvalwater, wordt slechts een deel 
van aanwezige zuurstof opgenomen. In de berekeningen wordt hier 50% gebruikt, een aanname die 
geleend wordt uit een case van de gebruikersgroep. Volgens Gao, He, et al. (2014) kan er worden 
gerekend met een pompenergie van 1,8 kWh/kgO2.  
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Op basis van de hoeveelheid ammonium, en de hoeveelheid BZV die nodig is om dit te verwerken, kan 
de zuurstofvraag van het systeem worden berekend. Rekening houdend met een 50% 
zuurstofoverdracht, kan via de pompenergie de totale energie berekend worden om deze zuurstof toe 
te voegen. En met de prijs per kWh uit 6.1.1 kan de prijs voor de energie worden berekend. Een case 
binnen de gebruikersgroep toont aan dat er naast de energie voor zuurstoftoevoer ook nog eens 2,14 
kWh/m³ mag gerekend worden voor mengen en doorpompen van het percolaat.  
Zoals hierboven besproken wordt er ook slib bij geproduceerd. Slib mag niet in een te hoge 
concentratie aanwezig zijn in de reactor of het systeem wordt minder efficiënt. Het slib moet dus af 
en toe worden gespuid en extern worden verwerkt. Per gram ammonium in het influent zou ongeveer 
1,11 g biomassa worden aangemaakt. (Gao et al. 2015) Aannemende dat de biomassa constant wordt 
gehouden in de reactor, is dit dus ook de hoeveelheid slib die wordt geproduceerd en extern moet 
worden verwerkt. Voor deze externe verwerking, inclusief ontwatering op de site zelf, wordt met 
0,32€/ kg biomassa (DS) gerekend. Dit is een gemiddelde van wat gevonden werd in de literatuur en 
wat de gebruikersgroep heeft meegedeeld. (Cingolani et al. 2016; Cassano et al. 2011; J. Gao et al. 
2015; Gray 2010; BioConversion Solutions 2013) 
Tot slot mag ook de kost van de arbeid niet vergeten worden. Om een SBR te kunnen opereren moet 
deze ook worden opgevolgd en zijn er af en toe onderhoudswerken nodig. Via een case uit de 
gebruikersgroep werd hiervoor 0,26€/m³ verrekend.  
Een voorbeeld van de uitkomst van de berekeningen en de tussenstappen is terug te vinden in Tabel 
25.  
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Tabel 25: voorbeeld van berekende operatiekosten SBR met gegeven debiet, BZV en ammoniumconcentratie 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Debiet 150,00 m³/dag 
Influent BZV 60,00 mg/l 
Influent NH4 350,00 mg/l 
BZV benodigd 1750,00 mg/l 
Toevoeging Methanol benodigd 1126,67 mg/l 
Toevoeging Methanol benodigd 1,13 kg/m³ 
Energie voor beluchting: 
 
O2 per NH4 4,571 
 
Dosering O2 voor NH4 (netto) 1599,9 mg/l 
Dosering O2 voor BZV (netto) 1575 mg/l 
Efficiëntie blowers 50,00 % 
Dosering O2 (bruto) 6450 mg/l 
Energie blower 3,53 kWh/m³ 
Overige energie 2,14 kWh/m³ 
Slib 0,39 kg/m³ 
Prijs: 
  
Kosten slib 0,12 €/m³ 
Kosten methanol 0,56 €/m³ 
Kosten energie (aangekocht) 0,61 €/m³ 
Kosten arbeid 0,26 €/m³ 
Totaal 1,56 €/m³ 
   
 
Ook de operatiekosten van een OLAND reactor werden bekeken. De OLAND-reactor benodigd onder 
andere 60% minder zuurstof, wat een serieuze energiekost minder betekent dan bij een SBR. 
Daarnaast moet er geen extra BZV worden toegevoegd en vervalt dus de kosten van de methanol 
toevoeging. De hoeveelheid slib die geproduceerd wordt is verwaarloosbaar. Ook voor het slib 
vervallen de kosten dus. (Oloibiri et al. 2015; J. Gao et al. 2015) Als dit wordt toegepast in bovenstaand 
voorbeeld uit Tabel 25, zou de prijs van de OLAND slechts 0,65 €/m³ bedragen. Echter, een OLAND 
gaat best door bij een temperatuur van 25°C of zelfs hoger. Gezien de gemiddelde temperatuur in 
België slechts 9,7°C bedroeg de laatste 20 jaar (statbel 2015), betekent dit dus dat er nog heel wat 
energie in de verwarming van het systeem zou moeten worden gestoken, ook al is er nog wat metabole 
warmte door de exotherme nitrificatie. Dit is dus enkel interessant als er een grote hoeveelheid 
restwarmte over is die hiervoor kan worden gebruikt. Een effectieve berekening voor het bepalen van 
kosten en baten is om deze reden dan ook moeilijk.  
De CAPEX is berekend via een vuistregel op de waarden in het voorbeeld in Tabel 25, en is afhankelijk 
van de influent concentratie van ammonium en de daarbij horende benodigdheid van BZV. Er werd 
uitgegaan van een concentratie slib van 4kg DS/m³ tankvolume en een verwerking van 0,1 kg BZV/ kg 
DS slib per dag. (ervaring uit gebruikersgroep) Dan is er in dit voorbeeld een volume nodig van 656,25 
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m³ om dit te kunnen behandelen. De kostprijs voor een tank wordt ongeveer op 500 tot 750 €/m³ 
gerekend. Met het gemiddelde hiervan wordt dus een investeringsprijs van € 461 406 bekomen. De 
kostprijs kan dus erg hoog oplopen bij hogere ammoniumconcentraties. Dit is echter maar een 
vuistregel, dus de werkelijke kostprijs kan afwijken met wat hier wordt berekend. Voor de 
investeringskosten werd gerekend met 461 406 EUR, dat wordt afgeschreven over 20 jaar, en dus goed 
voor een CAPEX van 0,70 €/m³. 
6.1.3 Actief kool 
Actief kool is volgens hoofdstuk 5.10 een ideale polishingstap en wordt dan ook in bijna alle scenario’s 
in hoofdstuk 6.2 zo gebruikt.  
Volgens de literatuur is actief kool een relatief simpele techniek, en dat vinden we ook zo terug in de 
kostprijsberekening. Er is slechts een lage energiekost, namelijk de energie om het afvalwater naar de 
actief kool kolommen te pompen, aangerekend: < 0,01 €/m³, gezien de pompenergie slechts 0,05 
kWh/m³ is. (case gebruikersgroep) Tegenwoordig zorgen de leveranciers vaak zelf voor het onderhoud 
en de vervanging van het actieve kool, zodat een afvalverwerkingsbedrijf geen extra kosten voor arbeid 
hoeft aan te rekenen. Wel moet voor deze service een huur worden betaald, waarvan hier een 
richtprijs van 1000 €/maand wordt gebruikt. Er wordt in deze berekeningen rekening gehouden dat er 
telkens 2 filters worden gehuurd, wat het minimum is om continu te kunnen werken. Hiervoor wordt 
dus al 2000 €/maand aangerekend, dat eenvoudig terug te rekenen is naar kosten/m³ door te delen 
door het debiet per maand. In het geval van het voorbeeld in Tabel 26 is het debiet 90 m³/dag wat dus 
voor een kost van 0,74 €/m³ zorgt bij een maand van 30 dagen. In sommige gevallen kan het ook 
voorvallen dat 3 filters worden gebruikt. Hierbij wordt 1 filter apart gehouden om te vervangen, en 
wordt een tweede filter als eerste belast. De derde filter wordt dan enkel een reeds voorgefilterd water 
belast, en zorgt voor een extra verwijdering. Als de 2e filter verzadigd geraakt (wordt bepaald via 
berekeningen)  wordt deze vervangen, wordt de 3e filter als eerste belast en zorgt de 1ste filter voor de 
polishing. Via deze weg kunnen dus hogere verwijderingsrendementen worden gehaald dan dat er 
slechts 2 actief kool kolommen worden geplaatst.  
Veruit de grootste kost wordt dus bepaald door de aankoop van actief kool zelf. Hier wordt gerekend 
met de kostprijs van Organosorb 10 AA, gezien duidelijk werd in hoofdstuk 5.9 dat de het volume dat 
kan worden behandeld om eenzelfde verwijdering te krijgen bijna een tienvoud hoger is dan de 
gemiddelde meerkost tegenover gewone Organosorb 10. Daarom is de Organosorb 10 AA altijd 
goedkoper dan de originele versie voor dit type afvalwater.  
De kost van de actief kool wordt berekend op basis van een schatting over hoe lang het duurt tot actief 








Met tB: tijd tot doorslag; B: hoeveelheid AK; Q: debiet; C0: de influentconcentratie, Cb: maximale 
effluentconcentratie; ζ: de verwachte adsorptiecapaciteit; qmax maximale adsorptiecapaciteit. (Metcalf 
et al. 2004) 
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De qmax werd bepaald in het labo en kan via de Freundlichisothermen worden bepaald. Een gemiddelde 
van resultaten uit hoofdstuk 5.9 en hoofdstuk 7 leverde voor Organosorb 10 AA een maximale 
adsorptiecapaciteit van 1170 mg/g op. De Ϛ stelt een correctiefactor op de maximale 
adsorptiecapaciteit voor, gezien in een kolomtest nooit een dergelijk evenwicht bereikt wordt. In de 
literatuur wordt meestal 0,5 gekozen hiervoor. Uit de resultaten in hoofdstuk 7 blijkt echter dat de 
resultaten pas vergelijkbaar zijn met de theorie bij een waarde van 0,25. In de berekeningen wordt 
daarom met 0,25 gewerkt als waarde voor Ϛ . B wordt in de formule ingevuld als 7600 kg. Dit omdat 
er gekozen is om met een volume van 20 m³ actief kool filters te werken, iets wat gangbaar is onder 
de mobile filters. CB is de maximale effluentconcentratie, en wordt hier gekozen op 450 mg/l CZV, 
m.a.w. de sectorale lozingsnorm. Op die manier kan via de influentconcentratie C0 een schatting 
gemaakt worden van na hoeveel tijd de actief kool moet worden vervangen, en dus ook van het 
verbruik per m³ afvalwater. Voor de kostprijs van de actieve kool werd een gemiddelde genomen op 
basis van enkele waarden uit de literatuur en wat werd aangebracht door de gebruikersgroep. Er werd 
hierbij rekening gehouden dat de gekozen actief kool niet de goedkoopste actieve kool op de markt is. 
Een voorbeeld van de berekeningen voor actief kool is terug te vinden in Tabel 26 
Tabel 26: voorbeeld van berekeningen voor actieve kool 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Debiet 90 m³/dag 
Influent CZV 2000 mg/l 
Max eff CZV 450 mg/l 
Massa AK 7600 kg 
Looptijd via berekening 8,35 dagen 
Verbruik via berekening 10,11 kg/m³ 
Energie  0,05 kWh/m³ 
Huurprijs  2000,00 €/maand 
Huurprijs (per m³) 0,74 €/m³ 
Kosten energie 0,01 €/m³ 
Kosten AK 19,72 €/m³ 
Totaal  20,47 €/m³ 
 
Hierbij dient wel de opmerking gemaakt te worden dat de kostprijs van de actieve kool erg afhankelijk 
is van het verbruik. Tijdens de experimenten in dit werk zijn ook kolomtesten en piloottesten gebeurd 
die een realistischere kijk op de doorbraakcurve kunnen geven. Via de doorbraakcurve wordt de qmax 
niet bepaald, maar is het mogelijk om de looptijd vooraleer een bepaalde effluentconcentratie wordt 
bereikt, rechtstreeks te bepalen. Op die manier kan zonder Vergelijking 2 te gebruiken ook de looptijd 
en het verbruik worden bepaald. Indien lineaire regressie wordt toegepast op de doorbraakcurve van 
Organosorb 10 AA in Figuur 89, wordt een simpele vergelijking bekomen om de relatieve CZV te 
bepalen bij een bepaald BV: rel CZV = 0,0022 BV + 0,1415. Uit de influent concentratie en de gewenste 
effluent concentratie kan de relatieve CZV die beoogd wordt worden bepaald. Dit kan worden ingevuld 
in de vergelijking, zodat uit de vergelijking het aantal BV’s kan worden bepaald. Met het volume actief 
kool en het debiet kan vervolgens de looptijd van de actief kool worden bepaald, dat dan rechtstreeks 
Economische vergelijking Berekeningen per techniek FYBAR 
142 | P a g i n a  
  
in de berekeningen kan worden gebruikt. Als dit in het voorbeeld wordt ingevuld, wordt de actief kool 
stap gevoelig duurder, zoals de resultaten voorstellen in Tabel 27. 
Tabel 27: voorbeeld met actieve kool waarvan looptijd bepaald is via kolomtest 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Debiet 90 m³/dag 
Influent CZV 2000 mg/l 
Max eff CZV 450 mg/l 
Massa AK 7600 kg 
Looptijd via berekening 8,43 dagen 
Verbruik via berekening 10,01 kg/m³ 
Energie 0,05 kWh/m³ 
Huurprijs 2000 €/maand 
  0,7407 €/m³ 
Prijs energie 0,005 €/m³ 
Prijs AK 20,02 €/m³ 
Totaal 20,77 €/m³ 
 
Wanneer de resultaten uit Tabel 26 en Tabel 27 vergeleken worden, valt het op dat de totale kosten 
voor de actief kool verdubbelen wanneer de waarden uit de kolomtest worden gebruikt in vergelijking 
met de resultaten waarbij de Freundlich isotherm werd gebruikt. Wanneer ook gelijkaardige 
berekeningen (niet weergegeven) voor Organosorb 10 worden gedaan, wordt eenzelfde conclusie 
bekomen. De werkelijke looptijd van de kolomtesten blijkt slechts de helft te zijn, dan wat de 
Freundlich isothermen voorspellen. Door de Ϛ in Vergelijking 2 te vervangen van 0,5 naar 0,25 komen 
de resultaten van de berekeningen via de Freundlich isothermen wel overeen met wat wordt ervaren 
in de kolomtesten. In de vergelijkende testen in sectie 6.2 wordt daarom met deze waarde gewerkt, 
die een realistischer beeld schept.  
6.1.4 Coagulatie/flocculatie 
Eerder, in hoofdstuk 5.7, werd al tot de conclusie gekomen dat een vaste ratio van het te doseren 
ijzertrichloride kon gebruikt worden ten opzichte van de influent concentratie van de CZV. Ook in dit 
hoofdstuk werd een ratio van 0,35 mg FeCl3/ mg CZV gekozen. In de praktijk worden commerciële 
oplossingen aangeboden met een lagere concentratie waardoor bij het berekenen van de dosering 
hiervan rekening moet worden gehouden met de verdunning. Voor de berekeningen in dit onderzoek 
werd gebruik gemaakt van de prijs voor 40% ijzertrichloride van Brenntag: 14,5€/100kg voor 25 000 
kg op het moment van offerteaanvraag. Via omrekenen naar verdunning kan dus de prijs voor het 
coagulant worden bepaald. Daarnaast is er ook energieverbruik. Dit is hier echter beperkt tot pompen 
en mengen. Dezelfde waarden uit een case uit de gebruikersgroep werden ook hier in de berekeningen 
gebruikt: 0,3 kWh/m³.  
Omdat de reactie doorgaat bij een pH van 5 (zie hoofdstuk 5.7), moet ook zuur worden toegevoegd. 
Ook dit brengt uiteraard een kost met zich mee. Om te kunnen berekenen wat de zuurtoevoeging dient 
te zijn, werd de buffercapaciteit van de afvalwaters bepaald. Er bleek een vrij groot verschil te zitten 
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op de buffercapaciteit van het percolaat van IMOG (0,024 mol/l) en dat van Vanheede landfill solutions 
(0,15 mol/l). De bepaling van de buffercapaciteit gaat naar een pH van 4,5 , terwijl hier een pH van 5 
werd gebruikt. Via lineaire interpolatie werd de benodigde zuurtoevoeging naar een pH van 5 
berekend, hoewel het pH verloop niet lineair is. Hier kan tussen de berekeningen en de werkelijkheid 
dus een afwijking zitten. Als zuur werd in de berekeningen zwavelzuur gekozen. Er is slechts 1 mol 
zwavelzuur nodig om 2 mol van de buffercapaciteit te neutraliseren, gezien zwavelzuur een 
dubbelwaardig zuur is. Doordat ijzertrichloride zelf ook bijdraagt aan de zuurdaling, kan dit eveneens 
in rekening worden gebracht, zodat minder zuur moet worden toegevoegd om de pH 5 te halen. Gezien 
de lozingsnorm ook een minimum pH van 6,5 heeft (zie hoofdstuk 2.3.2) zal er ook een dosis base 
nodig zijn om de pH binnen de lozingsnormen te krijgen. Hiervoor wordt natriumhydroxide gebruikt in 
de berekeningen.  
Een alternatieve manier van aanzuren, is het aanzuren via CO2. Hierbij kan maximaal aangezuurd 
worden een zuurtegraad van pH 5,5. Het biedt wel enkele voordelen tegenover een klassieke 
zuurtoevoeging, zo worden er geen nutriënten toegevoegd die de lozingsnorm bedreigen en biedt het 
ook enkele voordelen voor de veiligheid. De prijs werd niet meegenomen in deze berekeningen, gezien 
niet werd bepaald hoeveel CO2  
Een niet te onderschatten kost, die in de literatuur vaak wordt vergeten, is de kost voor de 
slibverwerking. Tijdens het proces wordt een aanzienlijke hoeveelheid slib gevormd, die vaak niet 
intern kan worden verwerkt. Intern gebeuren veelal een aantal ontwateringsstappen voordat het slib 
door een externe firma wordt verwerkt. De massa slib voor de berekeningen werd bepaald door een 
labo experiment, waar de droge massa van het slib gelinkt wordt aan de CZV-verwijdering. De dosering 
van coagulant en flocculant draagt ook bij tot de DS van het slib, maar is hier dus niet als variabele in 
rekening gebracht. Er wordt van uitgegaan dat de grootste factor op de slibproductie de CZV-
verwijdering is. De resultaten van Figuur 74 werden gebruikt, waar een duidelijke correlatie zichtbaar 
is tussen het geproduceerde DS en de verwijderde CZV. Volgens de vergelijking wordt ongeveer 3,5 g 
DS gevormd per g O2 uit de CZV dat werd verwijderd. Er wordt een externe verwerkingskost van 0,5 
€/kg DS aangerekend op basis van verschillende resultaten uit de literatuur en wat werd aangegeven 
uit de gebruikersgroep. (Vito 2010; Gotvajn et al. 2009; Cingolani et al. 2016; El-Gohary et al. 2010) Dit 
chemisch slib is duurder om te laten verwerken dan het biologisch slib, omdat dit laatste energetisch 
interessanter is. Vooraleer het slib extern wordt verwerkt aan een dergelijke prijs moet het intern nog 
worden ontwaterd, zodat het volume verkleind. Volgens gemiddelde waarden uit de literatuur zou 
deze ontwatering ook nog eens een proceskost van omgerekend 0,29 €/kg DS met zich mee brengen. 
(ARM clearing house n.d.; Environmental Energy Company 2000; Hillsborough et al. 2005; Kawamura 
2000; Görgün & Insel n.d.) 
Ook flocculanten moeten worden toegevoegd. Een relatieve dosering in functie van een 
influentparameter werd niet gevonden in de labo experimenten. Wel werd algemeen een dosering van 
20 mg/l Zetag 8165 en 48 mg/l SH222 gebruikt voor beide afvalwaters. Deze laatste wordt echter 
geleverd in vloeibare vorm met een actieve stof concentratie van ongeveer 20%, waardoor 240 mg/l 
vloeistof moet worden toegevoegd. Voor het toepassen van deze doseringen wordt een 
chemicaliënkost gerekend van respectievelijk 0,138 en 0,528 €/m³ voor Zetag 8165 en SH222. Zetag 
8165 wordt geleverd in een poeder, en moet ter plaatse worden aangemaakt, terwijl SH222 met een 
simpeler systeem kan worden gedoseerd. Een systeem waarbij poeder nog moet worden gemengd 
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kost al snel 10 000 euro, waar bij een watergedragen polymeer een doseerunit slechts ongeveer 1500 
euro kost. 
Tot slot moet een C/F systeem ook nog worden opgevolgd, wat de nodige arbeidskosten met zich mee 
brengt. Chen (2011) bespreekt een viertal verschillen cases met coagulatie en flocculatie waar er 
gemiddeld 5,3 arbeidsuren per week worden gebruikt aan het opereren. Omgerekend met de 
gemiddelde loonkost in België van 39,1 €/u (eurostat 2016) komt dit op 207,23 €/week.  
Een voorbeeld van de berekeningen is terug te vinden in Tabel 28. 
Tabel 28: rekenvoorbeeld C/F 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Debiet 150 m³/dag 
Influent concentratie CZV 2000 mg/l=g/m³ 
Rendement 40 % 
Massa DS slib 2530 g/m³ 
Ratio toevoeging coagulant 0,35 
 
Dosering coagulant (puur) 0,7 kg/m³ 
Dosering coagulant (commercieel) 1,75 kg/m³ 40% FeCl3 
Energieverbruik 0,3 kWh/m³ 
Buffercapaciteit 0,0238 mol/l 
pH-aanpassing (zonder fecl3) 1,05 kg/m³ 
pH -aanpassing (Natriumhydroxide) 0,44 kg/m³ 
pH -aanpassing(zwavelzuur) (incl. Fecl3) 0,86 kg/m³ 
Kosten coagulant 0,4375 €/m³ 
Kosten energie 0,06 €/m³ 
Kosten slib 1,265 €/m³ 
Slibindikking 0,33 €/m³ 
Arbeid 207,23 €/week 
 0,197 €/m³ 
pH-aanpassing zuur 0,120 €/m³ 
pH-aanpassing base 0,1563 €/m³ 
Totaal(coagulatie) 2,237 €/m³ 
Flocculant (Zetag) 0,138 €/m³ 
Flocculant (SH222) 0,528 €/m³ 
Totaal(coagulatie/flocculatie) 2,37 €/m³ 
 
Daarnaast spelen ook de investeringskosten een rol. In principe is coagulatie/flocculatie een relatief 
simpele techniek waardoor de investeringsprijs niet erg hoog ligt in vergelijking met sommige andere 
technieken. In de literatuur zijn meerdere investeringskosten terug te vinden voor een C/F-systeem, 
maar vaak voor in zuiveringsinstallaties die een veel groter debiet moeten verwerken dan in de meeste 
gevallen bij stortplaatsen. In Figuur 90 worden de waarden die terug gevonden werden in de literatuur 
uit gezet in functie van het debiet dat hierbij vermeld werd. (Vito 2010; Verachtert et al. 2015; Chen 
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2011) Op basis van de bekomen vergelijking kan een ruwe schatting de investeringsprijs worden 
gemaakt. In geval van een debiet van 150 m³/ dag komt dit neer op een bedrag van €154 425, dat hier 
op 15 jaar wordt afgeschreven, wat in het geval van het voorbeeld neer komt op een CAPEX van 0,19 
euro/m³.  
 
Figuur 90: investeringskosten uit de literatuur voor coagulatie/fluccolatie-units in functie van het te verwerken debiet 
Niet te vergeten is dat eveneens in slibontwateringstechnieken moet worden geïnvesteerd. Hiervoor 
wordt een extra investeringskost aangerekend ter waarde van 83 600 euro, zoals de waarde van de 
belt-press indikker, vermeld in het rapport van Hillsborough et al. (2005). Om echter het slib te kunnen 
ontwateren moet het ook worden afgevangen. Dit kan via flotatie, bezinking of via een zandfiltratie. 
Beide technieken brengen eveneens een kleine werkingskost met zich mee. De grootte van het 
bezinkbekken werd berekend op basis van de bezinksnelheid van het slib (niet weergegeven). Op basis 
van het volume van zo’n bekken wordt de prijs bepaald. In deze case wordt het op een kost van € 55 
104 geschat in geval van een bovengrondse bezinktank en op € 129 688 in geval van een ondergrondse 
tank (Verachtert et al. 2015). 
De investeringskost van de zandfilter die eventueel als polishingstap kan gebruikt worden, werd op 
eenzelfde manier bepaald als van de C/F-unit zelf, waarvan de grafiek met investeringskost per debiet 
terug te vinden is in Figuur 91. Voor een debiet van 150 m³/dag wordt een investeringskost van € 23 
301 gerekend (Vito 2010; Verachtert et al. 2015; CMHC & Canada Mortgage and Housing Corporation 
2016; OECD 2006). Voor de zandfilter wordt een werkingskost van 0,05 €/m³ gerekend voor 
onderhoud, arbeidskosten en energie. Bij een bezinktank wordt er minder onderhoud gerekend en 
wordt voor de werkingskost enkel rekening gehouden met een energie kost van 0,0320 kWh/m³.  
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Figuur 91: investeringskost in functie van debiet voor zandfilters 
6.1.5 Ozonisatie 
Bij het ozonisatieproces ontstaat er geen slib dat nog extern moet worden verwerkt. De ozoninstallatie 
werkt dus op zichzelf, maar kan eventueel wel gekoppeld worden aan een biologische techniek. Niet 
enkel kan via de BZV productie het effluent van de ozonunit er voor zorgen dat er minder koolstofbron 
moet worden toegevoegd voor stikstofverwijdering, ook zuurstof kan hergebruikt worden, waardoor 
er minder kosten zijn voor de beluchting bij de biologische zuivering. Dit heeft echter enkel invloeden 
op de kosten van de biologische techniek.  
De ozon die in het ozonisatieproces wordt gebruikt moet eerst en vooral gegenereerd worden. Dit 
gebeurt uit zuurstof en benodigd energie. De zuurstof kan ofwel (net zoals bij beluchting bij een 
biologisch proces) uit lucht gehaald worden, ofwel via zuivere zuurstof die moet worden aangekocht. 
Het nadeel aan zuivere zuurstof is uiteraard dat deze extra kosten met zich mee brengt, enerzijds voor 
de zuurstof zelf, anderzijds voor de opslag ervan. Het voordeel is echter dat het proces een stuk 
efficiënter verloopt, waardoor er minder energie nodig is om ozon te produceren. Ozon produceren 
uit zuivere zuurstof benodigd volgens de literatuur ongeveer 9,9 kWh/kg O3. Daartegenover staat dat 
als er ozon uit lucht moet worden gemaakt, er volgens de literatuur gemiddeld 22,33 kWh/kg O3 nodig 
is (Chys et al. 2014; Cassano et al. 2011; Vito 2010; Anfruns et al. 2013; VITO 2012). Uit de resultaten 
in hoofdstuk 5 werd besloten dat er net zoals bij C/F aan een doseringsratio van ongeveer 0,35 gO3/g 
CZV0 zou worden gewerkt. Hieruit kan de benodigde ozonproductie worden berekend en de 
bijhorende kosten van elektrische energie. In het geval van gebruik van zuivere zuurstof moeten er 
eveneens kosten voor zuurstof worden voorzien. Dit impliceert de huur van een zuurstoftank, 
waarvoor een kost van 1500 euro per maand wordt aangerekend, en uiteraard de kost van zuurstof 
zelf, wat in dit rekenmodel op 0,1 €/kg O2 wordt gerekend. Volgens Chys et al. (2014) is er 7 Nm³ O2 
nodig om 1 kg O3 te produceren. Hieruit kan het zuurstofverbruik per m³ afvalwater worden bepaald. 
Tot slot is er ook de arbeidskost, waarvan in de literatuur niets over terug gevonden werd. De auteur 
van dit werk koos er daarom voor om een gelijke kost als voor C/F aan te rekenen, gezien het 
onwaarschijnlijk is dat er geen opvolging nodig zou zijn in dit proces.  

























FYBAR Berekeningen per techniek Economische vergelijking 
147 | P a g i n a  
 
Alles bij elkaar gerekend, worden volgende resultaten bekomen na berekeningen, terug te vinden in 
Tabel 29: 
Tabel 29: Rekenvoorbeeld ozonisatie met aankoop van pure zuurstof 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Influent CZV 3500 mg/l 
Ozon ratio 0,35 O3(g/m³)/CZV(g/m³) 
Ozon dosering 1,225 kg O3/m³ 
Energie 
ozonproductie 
9,9 kWh/kg O3 
Energie 12,13 kWh/m³ 
O2/O3 7 Nm³ O2/kg O3 
O2 verbruik 8,58 Nm³ O2/m³ 
Energie 1,31 €/m³ 
Zuurstof 1,23 €/m³ 
Huur zuurstoftank 0,33 €/m³ 
Arbeid 0,19 €/m³ 
Totaal 3,72 €/m³ 
 
Dit is wanneer pure zuurstof wordt gebruikt. In het geval er uit lucht wordt gewerkt, zijn de kosten iets 
hoger, zoals te zien in Tabel 30.  
Tabel 30: rekenvoorbeeld ozonisatie vanuit lucht 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Influent CZV 3500 mg/l 
Ozon ratio 0,35 O3(g/m³)/CZV(g/m³) 
Ozon dosering 1,225 kg O3/m³ 
Energie 
ozonproductie 
22,33 kWh/kg O3 
Energie 27,35 kWh/m³ 
O2/O3 7 Nm³ O2/kg O3 
O2 verbruik 8,58 Nm³ O2/m³ 
Energie 2,96 €/m³ 
Zuurstof 0 €/m³ 
Huur zuurstoftank 0 €/m³ 
Arbeid 0,19 €/m³ 
Ozon ratio 0,35 O3(g/m³)/CZV(g/m³) 
Totaal 3,80 €/m³ 
   
 
De CAPEX is een variërende waarde gebaseerd op de benodigde productie van ozon. Het is 
vanzelfsprekend dat een toestel dat een veel groter volume ozon kan produceren ook veel duurder zal 
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zijn. De cijfers die hier worden gebruikt zijn enkel indicatief voor een klein spectrum van dergelijke 
ozonvolumes, waarin de systemen kunnen gebruikt worden voor de behandeling van 
stortplaatspercolaat. De formule voor de investeringskost is gebaseerd op info uit de gebruikersgroep, 
en bevat zowel kosten voor de generator, reactor, offgasdestructor, piping, installering en 
engineering,… Volgens bovenstaande voorbeelden zou de kost voor de totale installatie van een 
ozonunit 539 688 euro kosten, hier eveneens gerekend met 15 jaar afschrijving. In een voorbeeld met 
een dagelijks debiet van 150m³/dag komt dit neer op een CAPEX van 0,67 euro/m³. 
6.1.6 Ionenwisseling  
Ionenwisseling kan ingezet worden met verschillende doelen. In dit TETRA-project werd ionenwisseling 
overwogen als alternatief voor de biologie om ammonium op te vangen, dat eventueel kan hergebruikt 
worden. Daarnaast wordt een ionenwisselaar ook overwogen als techniek om de chlorides uit het 
afvalwater te verwijderen, welke in hoge concentratie in stortplaatspercolaat aanwezig zijn. Bovendien 
wordt in geval van coagulatie met ijzertrichlroride of polyaluminiumchloride toch nog extra aan het 
afvalwater toegevoegd. In het eerste geval wordt een kationenwisselaar gebruikt, in het tweede een 
anionenwisselaar. De berekeningen voor de kostprijs zijn redelijk gelijkaardig, maar er zijn verschillen 
in de uitwisselingscapaciteit van het hars. De uitwisselingscapaciteit wordt uitgedrukt in equivalenten 
van de uit te wisselen stof. Bij de kationenwisselaar gaat het hier dus over ammonium dat wordt 
uitgewisseld in H+ en bij de anionenwisselaar chloride-ionen die worden uitgewisseld met hydroxide 
ionen. Voor de berekeningen werden dezelfde uitwisselingscapaciteiten gebruikt als in Tabel 12.  
Om het verbruik van de ionenwisselaar in te kunnen schatten moet dus eerst de uit te wisselen 
equivalenten worden berekend. Bij de chlorides is er voor gekozen om enkel de extra chlorides door 
toevoeging van ijzertrichloride aan te rekenen en dus slechts een deelstroom te behandelen. Voor 
ammonium is dit te verwijderen equivalent gelijk aan het aantal mol ammonium in het afvalwater, 
gezien dit, net als chloride trouwens, een eenwaardig ion is. Niet alle ionen worden uitgewisseld met 
het hars. Er zijn ook andere ionen die worden uitgewisseld, daarom wordt rekening gehouden met een 
efficiëntie. De gebruikte efficiënties zijn waarden die uit de labotest komen. Via de werkelijke 
uitwisseling van het hars met de gewenste ionen is mogelijk te bepalen hoeveel hars er nodig is om 
een bepaald volume te behandelen voordat het geregenereerd moet worden. De regeneratievloeistof 
en regeneratievolume wordt opgegeven door de fabrikant. Met deze info is het mogelijk om te 
berekenen hoeveel zuur of base moet worden aangekocht per regeneratie.  
Ook ionwisseling is een techniek die een nieuwe afvalstroom genereert. De regeneratievloeistof bevat 
namelijk een hoeveelheid (on)gewenste polluenten. In het geval van ammonium zouden ze misschien 
kunnen worden afgezonderd voor hergebruik, maar dat proces zal ook energie vragen. Chlorides 
kunnen niet worden hergebruikt. Deze nieuwe geconcentreerde afvalwaters moeten ook extern 
worden verwerkt. Hiervoor wordt 31 €/m³ geproduceerd afvalwater gerekend. (Purolite n.d.; Jensen 
et al. 2012). Dankzij het regenereren is het veelvuldig hergebruik van het hars wel mogelijk. In de 
berekeningen is rekening gehouden met dat ze vervangen wordt na 1 jaar.  
Voor energie wordt bij gebrek aan meer informatie een vaste waarde genomen los van de 
influentconcentratie: 0,247 kWh/m³ (Beardsley n.d.; Goovaerts et al. 2006; Chen 2011). Tot slot wordt 
ook een arbeidskost aangerekend: 0,054 €/m³ (NMFRC & National Metal Finishing Resource Center 
n.d.; Beardsley n.d.; Howard et al. n.d.). 
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Het voorbeeld van de berekeningen van kation en anionwisseling zijn terug te vinden in respectievelijk 
Tabel 31 en Tabel 32. 
Tabel 31: rekenvoorbeeld kationenwisselaar 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Influent NH4+ 1000 mg/l 
Te verwijderen equivalenten 50 eq/m³ 
Uitwisselingscapaciteit 1,7 eq/l 
Rendement hars 0,72 
 
Werkelijke uitwisseling 1,23 eq/l 
Hars nodig 40,7 l/m³ 
Regeneratievolume per regeneratie 0,124 kg HCl/l 
HCl (100%) 5,05 kg HCl/m³ 
Energie 0,246 kWh/m³ 
Kosten energie 0,0266 €/m³ 
Grondstof regeneratie 1,91 €/m³ 
Verwerking regeneratievloeistof 2,73 €/m³ 
Arbeid 0,075 €/m³ 
Nieuw hars 0,011 €/m³ 
CAPEX 0,23 €/m³ 
Totaal 4,98 €/m³ 
 
Tabel 32: rekenvoorbeeld anionhars 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Debiet 150 m³/dag 
Dosering coagulant (puur) 0,91 kg/m³ 
Te verwijderen equivalenten 16,9 eq/m³ 
Werkelijke uitwisseling 0,375 
 
Hars nodig 45,1 l/m³ 
Regeneratievolume per regeneratie 0,07 kg NaOH/l 
Naoh (100%) 3,16 kg NaOH/m³ 
Energie 0,247 kWh/m³ 
Energie 0,0267 €/m³ 
Grondstof regeneratie 1,10 €/m³ 
Verwerking regeneratievloeistof 1,15 €/m³ 
Arbeid 0,075 €/m³ 
Nieuw hars 0,013 €/m³ 
CAPEX 0,23 €/m³ 
Totaal 2,60 €/m³ 
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De CAPEX staat ook al vermeld in beide tabellen. Ook hier is deze afgeleid uit verschillende cases en 
vervolgens gedownscaled naar een debiet van 150 m³ per dag. In Figuur 92 worden de waarden uit de 
literatuur in functie van debiet uitgezet. Voor een debiet van 150 m³/dag zou de kostprijs via deze 
berekening 192 809 euro zijn. (Huyskens et al. 2013; Chen 2011) Voor de berekeningen wordt dit 
afgeschreven over 15 jaar. In het geval van het voorbeeld wordt zo een CAPEX berekend van 0,23 
euro/m³. 
 
Figuur 92: investeringskost van een ionenwisselaar in functie van debiet 
6.1.7 Nanofiltratie 
Nanofiltratie is een techniek die moeilijk te vergelijken is met de andere technieken. Alles staat of valt 
met wat er met het concentraat kan gebeuren. Dankzij een case binnen de gebruikersgroep was het 
mogelijk om de kosten te schatten voor membraanfiltratie. In het rekenmodel worden de kosten 
berekend voor zowel nanofiltratie als ultrafiltratie, die hier de voorbereidende stap is. Het bedrijf 
rekende uit dat voor beide technieken een energie nodig is van gemiddeld 20 kWh/m³. Omdat er niet 
meer informatie is over de invloed van CZV-concentratie, wordt deze waarde apart gebruikt en niet 
gevarieerd in het model bij variërende influentparameters. Bij een hoger debiet wordt verondersteld 
dat het aantal membraanunits gewoon verhoogd, waardoor de investeringskost verhoogt, maar de 
druk over de membranen blijft dezelfde, evenals de kosten per volume. Ook voor de arbeidskost wordt 
een vaste kost per volume gerekend, omdat wordt aangenomen dat er bij een hoger debiet er 
evenredig hogere arbeidsuren moeten aan worden besteed. Bij een debiet van 90 m³ per dag zijn er 
dagelijks 2,5 arbeidsuren gerekend aan de gemiddelde loonkost in België. De case bracht ook een 
gemiddeld chemicaliënverbruik met zich mee: 0,75 €/m³. Het bedrijf rekende ook uit wat het betaalt 
voor het vervangen van de membranen per volume, en komt uit op 0,15€/m³ hiervoor. De resultaten 
van de berekeningen zijn terug te vinden in Tabel 33. 
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Tabel 33: rekenvoorbeeld ultra- en nanofiltratie 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Elektriciteit (UF + NF + 
Centrifuge nog op 
concentraat van NF) 
20 kwh/m³ 
Arbeidsuren 2,5 u/dag 
Gemiddelde loonkost 39,1 €/u 
Kosten arbeid 1,08 €/m³ 
Kosten energie 2,16 €/m³ 
Chemicaliën totaal 0,75 €/m³ 
Vervangen membranen (UF + 
NF) 
0,15 €/m³ 
Totaal 4,14 €/m³ 
 
Hierbij nogmaals de opmerking dat er bij dit proces een concentraat wordt afgeleverd. Dit concentraat 
kan extern worden verwerkt of in de zuivering zelf. Met C/F, actief kool of de combinatie kan ook uit 
dit concentraat terug een gezuiverd afvalwater worden bekomen. Maar gezien de verhoogde 
concentratie in verhouding ligt met het verkleinen van het debiet, moet er rekening worden gehouden 
met het feit dat de verwerking van dit concentraat nog een serieuze kost met zich mee zal brengen. Er 
is echter onvoldoende informatie verzameld over een eventuele verhoging van rendement van de 
nageschakelde zuiveringstechniek wanneer het beladen wordt met concentraat. Wanneer de hogere 
concentratie er voor zou zorgen dat de concentraatbehandelende technieken relatief goedkoper de 
polluenten zouden kunnen verwijderen, zijn de membraanfiltratietechnieken extra interessant, gezien 
de hoge betrouwbaarheid en stabiliteit van het effluent. Indien niet, zal de totale kostprijs van de 
concentraatbehandeling in de zelfde grootteorde liggen als wanneer het niet geconcentreerde 
percolaat onmiddellijk over deze technieken zou worden behandeld.  
Door het ontbreken van deze informatie wordt de membraanfiltratietechniek niet rechtstreeks 
vergeleken met de andere geselecteerde zuiveringscombinaties in Hoofdstuk 6.2. 
6.1.8 Elektrocoagulatie 
Om de kosten te kunnen berekenen van elektrocoagulatie, kunnen een paar gelijkenissen gevonden 
worden met coagulatie/flocculatie. Echter, de optimalisatie van elektrocoagulatie is nog van een aantal 
andere parameters afhankelijk dan bij C/F. In principe wordt daarom normaal gezien in iedere nieuwe 
situatie een nieuwe optimalisatie van de werkingsparameters gedaan, en kan er niet met een vaste 
doseringsratio gewerkt worden zoals bij C/F. Dit gebeurde ook zo in de piloottesten die verder worden 
besproken in hoofdstuk 8. Via de resultaten van deze piloottesten is wel getracht om een link met de 
influentparameters te leggen zodat er een voorzichtige schatting kan worden gemaakt van de kosten 
in geval van andere influentconcentraties dan bij de piloottesten.  
Experimenteel werd uit een aantal testen bij verschillende concentraties, via verdunning, aangetoond 
dat de aangelegde stroom in ampère over het systeem optimaal 2% is van de te verwijderen CZV in 
mg/l. In het rekenvoorbeeld uit Tabel 34 is er 2000 mg/l CZV aanwezig, wat betekent dat er volgens de 
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berekeningen 40 A stroom nodig is. Uit de stroom kan de spanning van het systeem worden bepaald, 
wat eveneens experimenteel werd vastgesteld. De formule van de correlatie is te zien in Figuur 93. In 
het rekenvoorbeeld is de spanning via de formule 0,1213 x 40A + 0,2536 = 5,1V. Wel is de spanning 
afhankelijk van de elektrische geleidbaarheid. Bij gebrek aan voldoende info over het effect van de 
elektrische geleidbaarheid, werd in dit rekenmodel een lineaire correctiefactor toegepast. Het 
experiment waar de berekeningen op gebaseerd zijn is nl. uitgevoerd bij een elektrische 
geleidbaarheid van 14,4 mS/cm terwijl de elektrische geleidbaarheid in het rekenvoorbeeld 14,59 is. 
De spanning wordt dus gewijzigd via: 5,1V x (14,8mS/cm / 14,59 mS/cm) = 5,2V.  Met de berekende 
spanning en stroom is het mogelijk om de energie voor elektrocoagulatie te bepalen: (40 A x 5,2 V)/ 
300 l/h = 0,69 kWh/m³. Daarnaast zijn er nog energiekosten voor pompen en menging, die hier 
dezelfde worden geschat als bij C/F. Vandaar dat er na optellen van 0,3 kWh/m³ in de berekeningen 
met 0,99 kWh/m³ totaal energieverbruik wordt gerekend. 
 
Figuur 93: experimenteel bepaalde correlatie tussen stroom en spanning bij de elektrocoagulatie experimenten op 
pilootschaal 
Ook het verbruik van de cel valt af te leiden uit de stroom die gebruikt wordt. Deze wordt theoretisch 
bepaald, maar werd ook experimenteel gestaafd. Het verbruik van de cel brengt op zichzelf uiteraard 
al een kost met zich mee, nl. 3,51 €/kg verbruikt aluminium, maar 2 andere kosten worden hier ook 
van afgeleid. Zowel de reinigingskost van de cel, als de arbeidskost is namelijk afgeleid van de 
levensduur van de cel, die uiteraard rechtstreeks afhankelijk is van het verbruik van aluminium. Per 
keer dat een cel vervangen moet worden, worden er 2 arbeidsuren gerekend aan de gemiddelde 
loonkost in België. Per cel brekende Noah Water Solutions, dat het 1,12 kg citroenzuur, aangekocht 
voor 3 €/kg, nodig heeft voor de reiniging hiervan. De reiniging gebeurt telkens een nieuwe anode 
wordt aangebracht en is dus afhankelijk van het verbruik. Voor alle berekeningen wordt rekening 
gehouden met een debiet van 300 l/u. De elektrocoagulatie unit op volle schaal bestaat namelijk uit 
verschillende cellen die parallel aan 300 l/u worden bedreven. Deze snelheid is ook toegepast op 
pilootschaal, vandaar dat de resultaten van op pilootschaal gemakkelijk kunnen worden 
geëxtrapoleerd naar volle schaal. Er zijn ook andere configuraties mogelijk op volle schaal, waarbij 
zowel operationele kosten als investeringskosten kunnen variëren.  
Voor een aantal kosten wordt gemakkelijkheidshalve dezelfde rekenmethodes overgenomen als bij 
coagulatie/flocculatie. De pH-aanpassing is namelijk dezelfde: er wordt gewerkt bij pH 5. Opnieuw 
wordt op basis van de buffercapaciteit de zuurdosering bepaald. Verschillend aan de berekeningen bij 
coagulatie/flocculatie, is dat hier geen extra kosten moeten worden gerekend voor het toevoegen van 
base. Tijdens het electrocoagulatie worden er namelijk door de dissociatie van water en de afscheiding 
van waterstofgas hydroxylionen geproduceerd, die bijdragen aan een meer alkalische zuurtegraad. Na 
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behandeling heeft het effluent meestal een pH tussen 6,5 en 7. Verder worden ook de kosten van het 
slib op een gelijkaardige methode berekend. Omdat er te weinig resultaten zijn over de kwantiteit van 
de slibproductie werd hiervoor de zelfde formule gebruikt als bij coagulatie/flocculatie. Gezien de 
dosering van coagulant en flocculant anders is, wordt een kleine afwijking verwacht, maar gezien de 
formule gebaseerd is op de verwijdering van CZV, wordt aangenomen dat de slibproductie gelijkaardig 
zal zijn per verwijderde CZV. De slibontwatering zou normaal gezien minder duur moeten zijn bij 
elektrocoagulatie (ECF), gezien het slib van ECF al een hoger drogestofgehalte bevat dan het slib bij 
coagulatie/flocculatie. Er is echter te weinig informatie over de kosten van de slibontwatering, 
waardoor de zelfde kosten worden genomen als bij coagulatie/flocculatie. Dit is dus wellicht een 
overschatting. Het verschil in de slibverwerking zit hem uiteraard wel in het feit dat geen zandfilter of 
bezinkingsbekken meer nodig is. Dit bespaart op zowel werkingskost als investeringskost. In de 
elektrocoagulatie zit namelijk al flotatie ingewerkt, door het gas dat vrij komt tijdens het proces.  
Tot slot wordt een vaste kost aangerekend voor de polymeertoevoeging. Tijdens de testen op 
laboschaal werd 25 mg/l flocculant toegevoegd aan 6,9 €/kg . Deze waarde wordt doorgetrokken voor 
de berekening op volle schaal.  
Een voorbeeld van berekening van de kosten bij elektrocoagulatie is terug te vinden in Tabel 34.  
Tabel 34: rekenvoorbeeld elektrocoagulatie 
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Debiet 150 m³/dag 
Influent CZV 2000 mg/l 
Elektrische geleidbaarheid 14,59 mS/cm 
Buffercapaciteit 0,023817 mol/l 
Stroom I 40 A 
Spanning U 5,2 V 




Al-verbruik 44,7 g/m³ 
Polymeer-verbruik 25 mg/l 
Massa DS slib 2530 g/m³ 
Levensduur elektrode 1317 u 
Kosten slib 1,265 €/m³ 
Kosten indikking 0,33 €/m³ 
Kosten energie 0,11 €/m³ 
Kosten ph aanpassing 0,147 €/m³ 
Kosten polymeer 0,173 €/m³ 
Kosten aluminium 0,157 €/m³ 
Arbeid  0,198 €/m³ 
Reiniging met citroenzuur 0,009 €/m³ 
Totaal 2,39 €/m³ 
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6.2 Vergelijking  
Gezien eerder al aangetoond werd dat individuele zuiveringstechnieken op zichzelf onvoldoende zijn 
om de lozingsnorm te halen, worden de technieken voorgesteld in verschillende zuiveringstreinen. In 
totaal worden in dit hoofdstuk 7 verschillende zuiveringstreinen vergeleken op basis van kostprijs. Bij 
de meeste zuiveringstreinen is een biologische zuivering onder de vorm van een SBR de eerste stap, 
zoals in de literatuur bestempeld wordt als interessant. Daarnaast werd ook al uit resultaten 
geconcludeerd dat actief kool nodig zou zijn als polishingstap, vandaar dat ook deze techniek in de 
meeste zuiveringstreinen is terug te vinden. Toch worden beide technieken ook eens vervangen door 
een alternatieve techniek in een bepaalde zuiveringstrein. Concreet zijn dit de bestudeerde 
zuiveringstreinen:  
 Combinatie 1: SBR + AK 
 Combinatie 2: SBR + C/F + AK 
 Combinatie 3: SBR + C/F + AK + IW 
 Combinatie 4: SBR <-> O3 + AK 
 Combinatie 5: MBR (UF) + NF 
 Combinatie 6: IW + C/F + AK 
 Combinatie 7: SBR + ECF + AK  
De eerste combinatie wordt als referentietrein gezien. Het is een simpele combinatie met slechts twee 
technieken die samen de meeste lozingsnormen moeten kunnen benaderen. Er wordt echter verwacht 
op basis van laboresultaten dat deze combinatie niet de goedkoopste zal zijn omdat actief kool vaak 
moet worden vervangen. In Combinatie 2, 4 en 7 wordt een fysicochemische techniek voor de actief 
kool geplaatst om de actief kool te ontlasten. Bij combinatie 4 wordt rekening gehouden met de 
productie van BZV uit CZV, zodat het effluent van de ozonstap terug behandeld kan worden in de SBR 
en zo er extra CZV kan worden verwijderd. Combinatie 3 is een uitbreiding op combinatie 2, waar via 
ijzertrichloride extra chlorides in het effluent terecht komen, terwijl chlorides sowieso al in een grote 
hoeveelheid in het afvalwater voorkomen. Daarom wordt in combinatie 3 een extra ionenwisselaar 
toegevoegd, om de extra chlorides terug te verwijderen. Ook in combinatie 6 zit een ionenwisselaar, 
maar hier wordt hij gebruikt als alternatief voor de SBR, en wordt bekeken of ammonium op een 
economische manier uit het afvalwater kan worden verwijderd via ionenwisseling. Combinatie 5 tot 
slot maakt gebruik van membraanfiltratietechnieken om het afvalwater te zuiveren. Wanneer de 
influentconcentratie niet te hoog is, zijn de opvolging van MBR en NF voldoende om de lozingsnorm 
voor CZV te halen, zonder dat actief kool nodig is als polishingstap.  Deze combinatie valt echter buiten 
de vergelijking, gezien er geen verwerking voor het concentraat is voorgesteld.  
Om de berekeningen van de verschillende individuele technieken af te stellen op elkaar in een 
zuiveringstrein, moet er voortgebouwd worden op paramaters die deze technieken kunnen 
beïnvloeden. Doordat en SBR bijvoorbeeld al BZV verwijderd, zal het influent van de daaropvolgende 
stap al een lagere CZV hebben. Er moeten dus verwijderingsrendementen worden vastgelegd voor 
iedere techniek, zodat telkens de effluentparameters kunnen worden bepaald waar de berekeningen 
van de volgende techniek dan op kunnen steunen. De rendementen die gebruikt zijn in de 
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berekeningen voor CZV en BZV zijn terug te vinden in Tabel 35. Merk op dat hierbij geen 
verwijderingsrendement zit voor actief kool. Dit komt omdat het rendement van actief kool afhankelijk 
is van de looptijd en de mate van verzadiging. In de berekeningen wordt er van uit gegaan dat met 
actief kool de lozingsnorm kan worden gehaald, maar afhankelijk van de influentconcentratie wordt 
de looptijd van een actief kool kolom alvorens ze moet worden vervangen bepaald via Vergelijking 2. 
Rendementen die eventueel ontbreken in Tabel 35 worden vermeld in de berekeningen in hoofdstuk 
6.1.  




CZV ozonisatie 20% 
BZV SBR 90% 
Stijging BZV/CZV0 na ozonisatie 15% 
CZV C/F(FeCl3) 40% 
CZV NF 86% 
CZV ECF 40% 
NH4+ biologie 95% 
NH4+ ionenwisselaar 99% 
 
Bij de meeste combinaties zijn de berekeningen voor de individuele technieken zoals hierboven in 
hoofdstuk 6.1 besproken ook geldig in de opeenvolging van technieken in een zuiveringstrein. Het 
effluent van de ene techniek geld als influent voor de volgende techniek, en voor de rest hebben ze 
geen invloed op elkaar. Althans dat wordt aangenomen hier in de berekeningen, omdat een stijging of 
daling van efficiëntie door een andere techniek moeilijk te kwantificeren valt. In combinatie 4 echter 
wordt rekening gehouden met recirculatie van ozonisatie effluent naar de biologische zuivering. In dit 
geval hebben de technieken wel een invloed op elkaar. Er is gekozen voor een setting waarbij het 
effluent van de ozonstap voor 50% wordt terug gestuurd naar de biologische zuivering, en voor 50% 
wordt verder gestuurd naar de actief kool. Het is namelijk niet mogelijk om 100% terug te sturen, 
waarbij alle BZV die geproduceerd werd dan wel zou worden verwijderd, maar waardoor er geen 
effluent meer zou zijn. Ook ozon als eerste stap nemen is geen goede optie. De resultaten in hoofdstuk 
7 tonen dit aan, maar daarnaast is ook theoretisch te bedenken dat de stikstofcomponenten die nog 
niet verwijderd zullen zijn wanneer ozon als eerste stap wordt gebruikt, ook zullen reageren met ozon, 
waardoor de ozon minder efficiënt wordt gebruikt voor het produceren van BZV uit CZV. Vandaar dat 
gekozen is om de ozon in de berekeningen achter de biologische zuivering te plaatsen, en 50% te 
recirculeren. De BZV die hierbij geproduceerd wordt, wordt in de berekeningen voor de helft 
afgetrokken van de BZV die via externe bron nog moet worden toegevoegd. In de berekeningen wordt 
ook rekening gehouden met het hergebruik van zuurstof, dat na het ozoniseren nog in hoge 
concentratie aanwezig is in het offgas. Niet alle zuurstof die nodig is om ozon te produceren wordt 
effectief omgezet in ozon. Het ozongas bestaat nog steeds voor een groot deel uit zuurstofgas. 
Daarnaast kan ozon na reactie met het afvalwater ook als zuurstofgas terug uit het afvalwater 
verdwijnen. Er wordt in de berekeningen ingeschat dat 80% van de verbruikte zuurstof voor 
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ozonproductie, nadien hergebruikt kan worden. Deze zuurstof wordt in vermindering gebracht met de 
benodigde zuurstof die via de beluchters van de biologische zuivering aan het afvalwater zou worden 
toegevoegd.  
Een andere voorwaarde om prijzen goed te kunnen vergelijken is dat tussen de verschillende 
combinaties met dezelfde influentparameters wordt gewerkt. De influentparameters die gebruikt zijn 
voor de vergelijking tussen de zuiveringstreinen zijn terug te vinden in Tabel 36.  
Tabel 36: de influentparameters die gebruikt zijn in de vergelijkende berekeningen  
Parameter Voorbeeldwaarde Eenheid 
Debiet 90 m³/dag 
Influent CZV 3500 mg/l 
Influent BZV 1000 mg/l 
Influent NH4+ 1000 mg/l 
Verblijftijd 6 dagen 
Max eff CZV 450 mg/l 
Buffercapaciteit 0,1 mol/l 
Initiële c Cl-  2000 mg/l 
Gewenste effluent concentratie 
Cl- 
2000 mg/l 
Lozingsnorm NH4+ 100 mg/l 
Elektrische geleidbaarheid 12 mS/cm 
   
 
De resultaten van de vergelijking zijn grafisch weergegeven in Figuur 94. Zoals te zien op de grafiek zijn 
er 3 combinaties die bij bovenstaand vermelde influentparameters bij een totale kost van meer dan 
20 €/m³ zouden uitkomen. Dit zijn combinatie 1, 3 en 6. Combinatie 1 is de referentietrein die 20,58 
€/m³ zou kosten (inclusief CAPEX), oftewel 5,88 €/kg verwijderde CZV. De duurste combinatie is 
combinatie 6 met 24, 36 €/m³. Uit dit resultaat valt af te leiden dat het economisch voordeliger is om 
ammonium te verwijderen met een biologische techniek, dan met een ionenwisselaar. De kostprijs 
voor de SBR is namelijk, zoals te zien in de andere zuiveringstreinen, slechts 3,76 €/m³, terwijl de 
ionenwisselaar die verantwoordelijk is voor de ammoniumverwijdering 5,15 €/m³ zou kosten volgens 
de berekeningen. Vooral het extra afvalwater dat ontstaat bij regeneratie en extern moet worden 
verwerkt, draagt bij aan de hogere kost. Ook combinatie 3 bevat een ionenwisselaar, die als extra kost 
bovenop combinatie 2 er voor zorgt dat de totale kosten oplopen tot 20,99 €/m³. De ionenwisselaar 
staat hier enkel in de combinatie met als doel de extra chlorides te verwijderen die bij het doseren van 
ijzertrichloride in de coagulatiestap werden toegevoegd. Wanneer nog meer chlorides zouden moeten 
worden verwijderd, zouden deze kosten nog veel hoger oplopen. Volgens de berekeningen wordt in 
deze combinatie met een doseringsratio van 0,35 mg FeCl3 / mg CZV0 16,9 mol/m³ extra chlorides toe 
gevoegd. Om deze te verwijderen wordt de kost op 2,77 €/m³ gerekend. Indien de chlorides geen 
probleem vormen wordt beter voor combinatie 2 gekozen in plaats van combinatie 3, gezien het 
dezelfde combinatie is (SBR+C/F+AK) zonder de IW. Via het gebruik van deze combinatie worden de 
kosten gerekend op 18,22 €/m³.  
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Veruit de laagste kostprijs volgens Figuur 94 wordt bekomen door het toepassen van combinatie 5. De 
totale kostprijs van deze combinatie bedraagd slechts 7,93 €/m³. Deze combinatie mag echter niet 
rechtstreeks vergeleken worden met de andere combinaties, omdat de kosten voor de 
concentraatverwerking niet in rekening werden gehouden. Als de concentraatbehandeling namelijk 
op een zelfde manier zou worden berekend als onbehandeld percolaat bij de andere combinaties 
(d.w.z. op basis van influent CZV) dan zou de kostprijs van het concentraat ongeveer even hoog zijn als 
wanneer het niet zou opgeconcentreerd worden. Dit zou willen zeggen dat theoretisch de kosten van 
de membraanfiltratie bovenop de totale kostprijs van een andere combinatie zou komen. Deze 
vergelijking kan echter niet worden gemaakt, omdat er geen rekening mee wordt gehouden met een 
eventueel betere efficiëntie bij concentraatbehandeling, waardoor de concentraatbehandeling 
mogelijks niet dezelfde is dan wanneer het niet opgeconcentreerd zou zijn.  
Zoals te zien in Figuur 94, zijn de 3 resterende combinaties erg gelijkaardig in kostprijs. Volgens de 
berekeningen kost combinatie 2 18,39 €/m³, combinatie 4 19,37 €/m³en combinatie 7 18,38 €/m³. Bij 
combinatie 2 en 7 worden de zelfde verwijderingsrendementen gebruikt, en wordt er gerekend op een 
zelfde hoeveelheid slib. Dat combinatie 7 dus iets goedkoper is, ligt o.a. aan het feit dat combinatie 7 
geen base meer benodigd om de pH tot een loosbare zuurtegraad te brengen. Verder is er geen 
investerings- en werkingskost gerekend voor de slibopvang, omdat dit standaard via flotatie gebeurt 
in elektrocoagulatie. Bij combinatie 2 zijn deze zaken wel verrekend in het onderdeel C/F, gezien ze 
benodigd zijn om een goede werking van de techniek te garanderen.  
 
Figuur 94: resultaten vergelijken kostenberekening tussen verschillende zuiveringstreinen 
Bij de huidige instellingen bij de berekeningen is de kost in combinatie 4 voor de ozon kleiner in 
vergelijking met C/F of ECF, maar zijn de kosten voor de actieve kool hoger. Dit komt omdat de totale 
CZV verwijdering bij het ozoniseren minder is dan bij C/F of ECF. In verhouding met deze technieken is 
het duurder om met AK CZV te verwijderen, waardoor de kosten van de actieve kool hoger oplopen 
wanneer de voorbehandeling een iets lagere efficiëntie hebben. Wat op de grafiek ook zichtbaar is, is 
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dat ook de kosten van de biologische zuivering iets lager zijn in combinatie 4 dan bij de andere 
combinaties waar een biologische zuivering aanwezig is. De kosten voor methanoldosering worden in 
combinatie 4 iets lager geschat, gezien het effluent van het ozoniseren voor 50% terug wordt gestuurd 
en een extra bron van BZV bevat, waardoor minder methanol moet worden gedoseerd. Gezien de 
beperkte BZV-productie, en het feit dat hiervan slechts de helft tot in de biologie geraakt, met daar 
bovenop nog de wetenschap dat er veel BZV nodig is om de nodige ammonium te verwijderen, is het 
effect hiervan beperkt. In dit scenario is dit slechts 0,08 €/m³. Een groter verschil wordt veroorzaakt 
door het efficiënt gebruik van de zuurstof. Door het offgas van het ozoniseren, waar nog veel zuurstof 
in aanwezig is, te gaan hergebruiken, benodigd de SBR minder energie voor het toevoegen van 
zuurstof, waardoor de kost kleiner wordt. Wel is extra energie nodig om het offgas terug op te bouwen 
naar een druk die voldoende hoog is. Deze kosten zitten niet in het model.  
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6.3 Scenario’s en optimalisatie 
Het rekenmodel in Excel dat zal worden vrijgegeven zoals vermeld in hoofdstuk 6.5 bevat een aantal 
keuzes of scenario’s zoals afgebeeld in Figuur 95. Zo is er onder andere de mogelijkheid om ‘eigen 
energieproductie’ te selecteren. Normaal gezien brengt een stortplaats genoeg energie op wanneer 
het zijn stortgas omzet in elektrische energie, om de waterzuivering van eigen elektriciteit te voorzien. 
Wanneer deze functie is geselecteerd wordt de energie (zoals besproken in 6.1.1) dus ongeveer de 
helft goedkoper. Hoewel sommige zuiveringstreinen meer energie nodig hebben dan andere, blijven 
de verhoudingen in prijs relatief dezelfde. Dit komt omdat energie vaak niet de grootste kost is, maar 
eerder de verwerking van het slib of de aankoop van chemicaliën. Toch kan er via eigen energie wat 
worden bespaard. Bij combinatie 1 ligt de besparing op ongeveer 0,5 €/m³, terwijl bij de combinaties 
die het meest energie benodigen, combinaties 4 en 7 tot meer dan 1 €/m³ kan worden bespaard. 
 
Figuur 95: keuzemogelijkheden in het rekenmodel 
Er zit ook een functie ‘geoptimaliseerde zuurtoevoeging’ in het rekenmodel. Deze was ingeschakeld 
voor de vergelijking van hoofdstuk 6.2. Hier wordt rekening gehouden dat de toevoeging van 
ijzertrichloride in coagulatie/flocculatie ook zorgt voor een verdere daling van de zuurtegraad. Het is 
dus niet nodig om een hoeveelheid zuur toe te voegen tot aan pH 5, want als dan nog ijzertrichloride 
wordt toegevoegd daalt de pH verder, en moet er extra base worden toegevoegd. In dit geval wordt 2 
keer verlies gedaan in vergelijking met het berekenen hoeveel zuur er nodig is om naast het aanzuren 
via ijzertrichloride tot aan de juiste pH te komen. Volgens de berekeningen ligt het verschil in kosten 
hiervoor op 0,13 €/m³.  
De keuze voor eigen slibverwerking gaat uit van de hypothetische stelling dat slib op de site zelf kan 
worden behandeld tot vast materiaal en mag worden gestort op de eigen stortplaats. In geval dat dit 
juridisch mogelijk is moet wellicht minstens de kost voor de heffingen worden aangerekend. Volgens 
het Vlaams meterialendecreet (Hoofdstuk 5 Afdeling 2 Artikel 46 sectie 1) moet er een heffing betaald 
worden van 55 euro per ton gestort niet-brandbaar afval. Met deze prijs is rekening gehouden in de 
berekeningen indien de keuze wordt aangevinkt.  
Zoals eerder vermeld in de bespreking van de kostprijsberekening (hoofdstuk 6.2) kan bij het gebruik 
van ozon de zuurstof die gebruikt wordt bij de ozonproductie na reactie hergebruikt worden te doseren 
in de biologie. Dit lijkt een vrij logische keuze, gezien de winst in kostenefficëntie. Toch kan het in 
bepaalde gevallen minder interessant zijn, bijvoorbeeld in de situatie dat een nieuwe ozoninstallatie 
moet worden gebouwd in combinatie met een oudere biologische behandeling en er te veel kosten 
zouden volgen om het oude systeem aan te passen aan de nieuwe vereisten.  
Ook de keuze tussen een zandfilter en een bezinktank wordt gemaakt. In hoofdstuk 8 wordt duidelijk 
dat het gebruik van een zandfilter niet altijd optimaal is, maar theoretisch is het wel mogelijk. In de 
berekeningen in hoofdstuk 6.2. werd rekening gehouden met het gebruik van een bezinkbekken. Het 
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verschil in kostprijs is enkel geldig op combinatie 2, 3 en 6, waar coagulatie/flocculatie wordt gebruikt, 
en is beperkt tot slechts 0,01 €/m³ volgens de berekeningen.  
Tot slot is er ook de mogelijkheid om het verschil in ozon uit lucht en ozon uit zuurstof te bekijken. 
Wanneer ozon uit lucht wordt gebruikt, is het zuurstofhergebruik in de SBR na ozonisatie minder 
nuttig, en zal het niet of amper bijdragen tot een goedkopere zuurstoftoevoeging, omdat het offgas 
van de ozonisatie in dat geval slechts ongeveer even veel zuurstof zal bevatten als in lucht zelf. In de 
berekeningen in hoofdstuk 6.2 is daarom gerekend met gebruik van pure zuurstof. De kosten van het 
ozoniseren zelf kunnen afhankelijk van het debiet iets goedkoper of iets duurder uitkomen wanneer 
er vanuit lucht wordt geozoniseerd. Het voordeel is dat geen huur van zuurstoftank moet worden 
betaald, en het nadeel is dat meer energie nodig is voor de productie. In dit verschil is wel enkel de 
werkingskost gerekend. Het prijsverschil voor de CAPEX is niet gekend.   
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6.4 Sensitiviteit  
In de sensitiviteitstest die is uitgevoerd op de berekeningen wordt gekeken in welke mate een 
verandering aan een bepaalde invoerwaarde een effect heeft op de uitkomst van de berekeningen. 
Om dit te weten te komen werd gebruik gemaakt van een simpele One-Factor-At-A-Time (OFAT) 
methode. Bij elke parameter werd de waarde met 10% verhoogd, en werd per combinatie gekeken 
naar wat het effect was op de totale kostprijs van de trein. De resultaten zijn terug te vinden in Tabel 
37. De genummerde combinaties in de onderstaande tabel komen overeen met de behandelde 
combinaties in hoofdstuk 6.2 
Tabel 37: resultaten sensibiliteitstest op verschillende combinaties in het rekenmodel.  
Parameter (+10%) comb. 1 comb. 2 comb. 3 comb. 4 comb. 5 comb. 6 comb. 7 
debiet -0,64 -1,15 -1,18 -1,25 -0,84 -0,77 -1,40 
Inf. conc. CZV 11,50 9,70 9,90 10,10 0,00 7,20 9,98 
Inf. conc. BZV -3,10 -2,70 -2,70 -2,50 -0,42 0,00 -2,70 
Inf. conc. NH4+ 1,40 1,70 1,50 1,60 3,90 2,15 1,70 
Verblijftijd 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Buffercapaciteit 0,00 0,70 0,60 0,00 0,00 0,53 0,34 
Conductiviteit 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -0,08 
Prijs methanol 0,56 0,63 0,55 0,56 1,47 0,00 0,63 
Prijs energie 0,61 0,71 0,63 1,03 4,30 0,03 0,79 
Prijs AK 7,82 4,96 4,31 5,85 0,00 5,35 4,96 
Prijs floc 0,00 0,08 0,07 0,00 0,00 0,06 0,09 
Prijs FeCl3 0,00 0,19 0,16 0,00 0,00 0,00 0,00 
Prijs slibverwerking 0,00 0,92 0,80 0,00 0,00 0,97 0,92 
Prijs H2SO4 0,00 0,32 0,28 0,00 0,00 0,26 0,34 
Prijs NaOH 0,00 0,36 0,83 0,00 0,00 0,27 0,00 
verwerking 
regeneratievloeistof 
0,00 0,00 0,54 0,00 0,00 1,10 0,00 
Prijs O2 0,00 0,00 0,00 0,63 0,00 0,00 0,00 
CZV verw. & BOD prod. 
sec.zuivering 
0,00 -2,62 -2,28 -2,57 0,00 -2,71 -2,62 
Verwachte  
adsorbtiecapaciteit ζ 
-7,10 -4,51 -3,92 -5,32 0,00 -4,87 -4,51 
investeringskosten 0,35 0,70 0,79 0,84 0,92 0,40 1,10 
 
De getallen in Tabel 37 geven dus de prijsverhoging of verlaging weer wanneer een parameter uit de 
linkerkolom met 10% wordt verhoogd. Hoe roder de cel in een tabel, hoe meer de prijs afwijkt na 
veranderen van die parameter, en hoe groter dus de invloed van de parameter op de combinatie is.  
De grootste invloed op de prijs is de influentconcentratie van de CZV. Dit hoeft niet te verbazen, gezien 
dit de parameter is waarop vele van de werkingskosten rechtstreeks of onrechtstreeks zijn gebaseerd. 
Bij combinatie 1 is het invloed het grootst, omdat bijna alle kosten hier gelinkt zijn aan de concentratie. 
Bij andere combinaties waar meer technieken aaneengeschakeld zijn, zijn er vaker enkele kosten die 
onafhankelijk worden geacht van de CZV, bijvoorbeeld de arbeidskost. In combinatie 6 zijn de meeste 
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waarden wat minder, omdat de totale kostprijs groter is, en een aanpassing dus procentueel minder 
invloed heeft. 
Wanneer de  BZV 10% stijgt, terwijl de totale CZV gelijk blijft, geeft dit bij de meeste combinaties ook 
een prijsverschil van meer dan 2%. Dit komt omdat er dan bespaard kan worden op de 
methanoltoevoeging.  
Een 10% hoger rendement van de secundaire zuivering, dat zich vertaald in hogere CZV-verwijdering 
en bij combinatie 4 ook in productie van BZV, heeft ook bij alle combinaties een invloed die hoger is 
dan 2% op de eindafrekening. Dit met uitzondering van combinatie 1, waar er geen tussenstap is en 
meteen naar actief kool filtratie wordt over gegaan, en in combinatie 5, waar de kosten onafhankelijk 
werden berekend van de influent CZV.  
Verder is de prijs van de actief kool ook belangrijk in het model, zeker bij combinatie 1. De kostprijs 
van het actief kool is een gemiddelde waarde uit de literatuur en kan daarom gemakkelijk afwijken van 
de werkelijke waarde. De resultaten van de sensitiviteitstest tonen aan dat deze factor een groot 
verschil kan betekenen in het uiteindelijke resultaat. Daarom moet het resultaat van de berekeningen 
met grote voorzichtigheid worden bekeken. In combinatie 5 waar een MBR met nanofiltratie wordt 
gecombineerd, zit er geen actief kool in de zuiveringstrein. Om deze reden heeft deze parameter dus 
geen invloed op de kostprijs van de combinatie.  
Het rendement van de actieve kool is dan uiteraard eveneens een belangrijke factor. Wanneer een 
goede inschatting van de uiteindelijke kosten worden gemaakt is het dus van belang om een werkelijke 
waarde van de actiefkoolprijs te kennen en een kolomtest uit te voeren zodat het rendement van de 
actief kool nauwkeuriger kan worden bepaald.  
Dat het rekenmodel met de grootste voorzichtigheid moet worden bekeken wordt hier bevestigd, 
gezien er heel wat parameters zijn die bij een foute inschatting een grote invloed hebben op het totale 
prijsverschil tussen de verschillende combinaties.  
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6.5 Vrijgeven Excel-tool 
Bij het vrijgeven van dit rapport, of kort nadien, zal het Excel bestand met de berekeningen en de 
vergelijking worden vrijgegeven op de website van de vakgroep (Link: 
http://www.ibw.ugent.be/content/projects/fybar) en de projectpagina van het innovatienetwerk. 
(Link: http://www.innovatienetwerk.be/projects/2073). Dit stelt de lezer van dit rapport in staat om 
zelf de berekeningen uit te voeren, en naar hartenlust influentparameters aan te passen. Op die manier 
wordt een tool voorgesteld die een voorzichtige inschatting kan maken naar de kosten voor het 
behandelen van een stortplaatspercolaat. Hierbij wordt nogmaals nadrukkelijk vermeld dat de 
berekeningen enkel gelden op een afvalwater waarvan de parameters gelijkaardig zijn of binnen de 
range liggen van de parameters die werden opgemeten in dit project. Dit model gebruiken voor een 
ander type afvalwater zal met zekerheid foutieve inschattingen weergeven. Door het openbaar maken 
van de Excel file, is het ook mogelijk om kosten en berekeningen aan te passen naar eigen inzicht. Dit 
wordt dan ook aangeraden, om met een betere kennis over kostprijzen een realistischere 
eindberekening te bekomen. In de vergelijking worden de meeste technieken over eenzelfde periode 
afgeschreven, om een op papier eerlijke vergelijking te krijgen. In de werkelijkheid zullen bepaalde 
technieken sneller moeten afgeschreven worden en sneller aan vervanging toe zijn dan andere 
technieken. Een offerte aanvragen kan al een goede stap zijn voor het gedetailleerder inschatten van 
de investeringskosten, het zelfde als voor verbruiksproducten die moeten worden aangekocht.  
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6.6 Besluit 
De besluiten die in dit hoofdstuk worden gemaakt moeten met enige voorzichtigheid worden bekeken. 
Kosten en prijzen werden die werden gekozen in de berekeningen, zijn een gemiddelde uit de 
literatuur en wat aangegeven werd door de gebruikersgroep. Sommige waarden kunnen hierdoor erg 
dicht bij de werkelijkheid liggen, terwijl andere kosten of waarden mogelijks een grote onderschatting 
of overschatting mee brengen. Uit de economische analyse blijkt dat het behandelen van een typisch 
stortplaatspercolaat snel tussen de 15 en 25 €/m³ kan liggen, met kosten per CZV boven de 5 €/kg CZV.  
Tenzij gebruik gemaakt wordt van membraanfiltratietechnieken is een actief kool filter nodig als 
polishingstap om de lozingsnorm voor CZV te halen. Daarnaast is ook een biologie nodig om de 
stikstofcomponenten te verwijderen. Het alternatief om ammonium te verwijderen is via 
ionenwisseling, maar door het frequente regenereren wordt een nieuwe afvalstroom gecreëerd die 
extra kosten met zich mee brengt. De ionenwisseling blijkt een duurdere oplossing te zijn dan het 
gebruik van een biologie.  
Het tussenin schakelen van een fysicochemische techniek tussen de biologische zuivering en de actief 
kool polishing in een zuiveringstrein blijkt volgens de berekeningen een positief effect te hebben op 
de totale kostprijs. Doordat de belading over de actieve kool daalt, dalen de kosten van de actieve 
kool. Hoewel het met coagulatie/flocculatie en elektrocoagulatie niet mogelijk is om de CZV tot de 
lozingsnorm te verlagen, is het net als bij ozoniseren wel mogelijk om de CZV te verlagen op een 
goedkopere manier dan dit met actief kool gebeurd. Hierdoor dalen de totale kosten van een trein, 
ondanks de investering in een extra techniek.  
Er kan worden besloten dat er drie zuiveringstreinen zijn die moeilijk te scheiden zijn op basis van 
kostprijs. Rekening houdende met de onzekerheid van de resultaten kan op basis van de kostprijs geen 
zuiveringstrein worden geselecteerd die met zekerheid de goedkoopste is voor het behandelen van 
stortplaatspercolaat. Wel kan worden geconcludeerd dat drie combinaties met daarin telkens een 
biologische voorzuivering en een actief koolstap als polishing en daartussen ofwel 
coagulatie/flocculatie, elektrocoagulatie of ozonisatie met terugkoppeling van zowel effluent als offgas 
naar de biologische stap, ongeveer een gelijke kostprijs hebben. Details in verwijderingsefficiëntie, 
invloed van voorbehandeling op actief kool, afschrijvingsduur, investeringsprijs en slibverwerking 
zullen uitmaken welke van deze technieken de meest geschikte is om mee verder te werken.  
Op basis deze bevindingen werd samen met de resultaten van op laboschaal beslist dat zowel de 
combinatie met SBR + C/F + AK, met SBR + ECF + AK als met SBR + O3 + AK wordt verder getest op 
pilootschaal. De experimenten van de combinaties op laboschaal verliepen in synergie met dit 
hoofdstuk, zodat resultaten op laboschaal gekoppeld konden worden aan het rekenmodel.  
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7. Combinaties van technieken op 
laboschaal 
Dit hoofdstuk geeft de resultaten weer van de experimenten die gebeurd zijn op combinatie van 
technieken op laboschaal. De invloed van een techniek op de daaropvolgende techniek wordt getest 
om te onderzoeken of twee afzonderlijke technieken elkaar versterken in de verwijdering van 
probleemparameters, verzwakken of geen invloed hebben op elkaar. Gezien in de vorige hoofdstukken 
werd geconcludeerd dat in zo goed als alle mogelijkheden die hier zijn overwogen, actief kool nodig is 
als polishingstap, en de andere technieken als doel hebben de belading van de actief kool te 
verminderen, zijn de meeste van die experimenten in combinatie met actief kool uitgevoerd. Bij zo 
goed als alle technieken is het effluent ook getest met actief kool, veelal via batchtesten. Omdat het 
potentieel van ozon de productie van BZV is, en daarom in de economische vergelijking ook in 
samenwerking met een biologische zuivering is bekeken, is ook de combinatie van ozonisatie en 
biologische technieken getest geweest. Met de toen reeds gekende resultaten van deze testen werd 
ook nog een validatietest opgezet die in dit hoofdstuk past. Hierin werd een trein geselecteerd die 
integraal op laboschaal werd uitgevoerd voor een langere periode zodat ook de doorslagcurve 
zichtbaar was.  
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7.1 Combinatie van biologie en ozon 
7.1.1 Ozon en actief slib 
In de experimenten over de combinatie tussen ozoniseren en actief slib werden 2 verschillende 
opzetten getest. Enerzijds is getest wat het effect is om onbehandeld percolaat eerst volledig te 
ozoniseren en dan pas naar de biologie te sturen. Daarnaast is ook getest wat het effect is op de 
biologie als het effluent van het actief slib systeem wordt opgevangen en geozoniseerd, en met de 
helft wordt vermengd met onbehandeld percolaat als influent van het actief slib systeem, zoals als er 
50% wordt gerecirculeerd na ozonisatie. De resultaten kunnen vergeleken worden met de resultaten 
uit hoofdstuk 5.2 en 5.3, waar het actief slib zonder geozoniseerd influent werd gevoed. In Figuur 96 
en Figuur 97 worden de resultaten van deze tests weergegeven.  
Als eerste werd de test uitgevoerd waar onbehandeld stortplaatspercolaat van bij IMOG werd 
geozoniseerd en vervolgens werd gevoed aan het actief slib systeem. De resultaten hiervan zijn terug 
te vinden in Figuur 96. Telkens na een onderbreking van het experiment, dat zichtbaar is door het 
ontbreken van resultaten in de grafiek, werd een aanpassingsperiode van 2 à 3 weken aangehouden 
waarvan de resultaten niet zijn weergegeven. Dit om de bacteriën terug de kans te geven om gewend 
te geraken aan het nieuwe regime. Gemiddeld gezien is tijdens deze test 14% CZV verwijderd door het 
actief slibsysteem. Dit is een opvallend resultaat, gezien in hoofdstuk 5.2 er een hogere CZV-
verwijdering is, nl. 15,9%. De gemeten BZV wordt hier dus minder goed verwijderd dan in hoofdstuk 
5.2, waar geen ozonisatie aan te pas kwam.  
Tijdens het ozoniseren werd een BZV stijging van 92 mg/l naar 132 mg/l vastgesteld, m.a.w. een stijging 
van 40%, bij het ozoniseren met een ratio van 0,37 mg O3/mg CZV. De totale BZV/CZV fractie werd na 
ozoniseren 0,24. Hierdoor kan er in het actief slibsysteem tot maximaal 24% CZV worden verwijderd. 
Gemiddeld gezien werd in deze setting slechts 58% van de aanwezige BZV verwijderd.  
 
Figuur 96: resultaten in CZV-verwijdering van actief slib met 100% geozoniseerd influent 
In Figuur 97 is het resultaat te zijn bij het experiment waarbij het effluent opgevangen werd, 
geozoniseerd werd, en vervolgens voor de helft werd gemengeld met onbehandeld percolaat, om zo 
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terug aangepast waren aan de nieuwe omstandigheden voor de metingen begonnen. Zoals te zien in 
de figuur is het influent alvast een stuk stabieler dan het influent bij de vorige test met volledige 
geozoniseerd influent. Dat vertaalt zich ook in een stabiele effluent dat een relatief constante 
verwijdering kent. De gemiddelde CZV-verwijdering over deze periode is 17,9 %, en dus de grootste in 
vergelijking met de andere experimenten op het actief slib systeem. Er wordt geschat dat er in dit 
influent een gemiddelde fractie van 20,4 % aan BZV in CZV aanwezig is. Gezien de gemiddelde CZV-
verwijdering van 17,9%, werd dus opnieuw 88% van de BZV verwijderd, gelijkaardig aan de BZV 
verwijdering bij voeding van onbehandeld percolaat zoals in hoofdstuk 5.2.  
 
Figuur 97: resultaten in CZV-verwijdering van actief slib systeem met als voeding 50% geozoniseerd effluent en 50% 
onbehandeld influent 
Er is een geschatte gemiddelde BZV verwijdering van 88% bij zowel voeding van onbehandeld percolaat 
als een mengsel van 50% geozoniseerd effluent en 50% onbehandeld percolaat in het actief 
slibsysteem in het labo. Verwacht wordt dat op volle schaal, bij een gecontroleerde bedrijfsvoering en 
een langere hydraulische verblijftijd er een grotere fractie van de BZV wordt verwijderd. Toch is het 
vreemd te noemen dat bij het experiment waar volledig geozoniseerd percolaat wordt gebruikt als 
voeding van het actief slib systeem, de BZV verwijdering lager ligt, hoewel een hogere BZV waarde is 
gemeten. In een BZV test, zijn het dezelfde bacteriën die voor de afbraak van de BZV moeten zorgen, 
wat wordt opgemeten via zuurstofverbruik in plaats van CZV-verwijdering. Een ander verschil is dat de 
bacteriën in de BZV-test 5 dagen de tijd krijgen, terwijl de hydraulische verblijftijd in het actief 
slibsysteem slechts 3 dagen was. Een deel van de mindere BZV-verwijdering kan dus daar aan te wijten 
zijn, maar dit geldt eveneens voor de 2 andere experimenten waar wel 88% BZV verwijdering is. Een 
mogelijke conclusie is dus dat door het volledig ozoniseren er een verandering is in de nutriënten 
concentratie. Dat de nodige nutriënten die standaard in het percolaat aanwezig zijn door reactie niet 
meer beschikbaar zijn door ozoniseren. In de BZV-test worden namelijk externe nutriënten toegevoegd 
zodat deze niet de beperkende factor kunnen worden in BZV-verwijdering. Dit kan ook verklaren 
waarom de BZV-verwijdering in het mengel met geozoniseerd effluent en onbehandeld percolaat wel 
even goed BZV verwijderd als bij enkel onbehandeld percolaat als voeding. Er zitten in het 
onbehandeld percolaat voldoende nutriënten, waar deze onvoldoende zijn na ozonisatie, zodanig dat 
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Volgens de resultaten in dit experiment is het mogelijk om zonder rendementsverlies effluent van de 
ozonstap terug te sturen naar de biologie, gezien de nieuw gevormde BZV met een zelfde efficiëntie 
wordt verwijderd als onbehandeld percolaat. Dit is echter enkel geldig wanneer het effluent van de 
ozonisatie gemengd wordt met een onbehandeld percolaat. Wanneer het percolaat eerst wordt 
voorbehandeld met ozonisatie en dan vervolgens pas een eerste keer in de biologische zuivering 
terecht komt, blijkt de efficiëntie van de biologische stap lager te zijn.  
Toch moeten deze conclusies met enige voorzichtigheid worden bekeken. Hoewel de BZV-metingen 
hier gebeurd zijn met een slib dat is aangepast aan de omstandigheden van percolaat, blijven BZV-
metingen slechts een indicatie van de effectieve biodegradeerbaarheid.. Daarnaast zijn slechts een 
paar BZV testen gebeurd waarop deze conclusies zijn gebaseerd. Waar echter weinig twijfel kan 
bestaan is dat de CZV-verwijdering het grootst is wanneer ozoneffluent gemengd met onbehandeld 
percolaat als influent wordt gebruikt van de biologische stap, in vergelijking met 0% of 100% 
geozoniseerd influent. Het ozoniseren en terugsturen heeft dus sowieso een positief effect op de 
totale verwijdering van CZV in de behandelingstrein. 
7.1.2 Ozon en OLAND  
Voor dit experiment werd een OLAND reactor die voordien 2 jaar met onbehandeld 
stortplaatspercolaat van IMOG werd gevoed, gevoed met een mengeling van geozoniseerd effluent 
hiervan en onbehandeld percolaat. De verhouding van het mengsel waarbij geozoniseerd effluent bij 
onbehandeld percolaat werd gevoegd werd geleidelijk aan opgevoerd, zodat de Anammoxbacteriën 
de tijd kregen om zich aan te passen aan de nieuwe omstandigheden en om inhibitie trachten te 
vermijden. In een eerste periode was de verhouding slechts 1/10, vervolgens ¼ en uiteindelijk werd 
een verhouding van 1/2 aangehouden. De gemiddelde ozondosering aan het effluent was 0,37 mg O3/ 
mg CZV.  
Voor de periode waar geozoniseerd effluent gemengd werd met het onbehandelde percolaat als 
influent haalde de OLAND-reactor een totale stikstof verwijdering van 87,5 % en een gemiddelde CZV 
verwijdering van 5,31 %. De laatste periode voor het circuleren is te zien in de eerste periode op Figuur 
98. Bij een verandering naar een voeding dat 1/10 geozoniseerd effluent bevat, hebben de organismen 
in de OLAND reactor in eerste instantie blijkbaar weinig moeite met de aanpassing. Initieel blijft de 
CZV-verwijdering en de stikstofverwijdering gelijk, na een aantal weken is een stijging in CZV-
verwijdering zichtbaar. In Figuur 99 is het verloop van influent en effluent van de verschillende 
componenten die bijdragen aan de totale stikstof afgebeeld. Hierin is een verhoogde 
nitraatconcentratie in het influent te zien, die te wijten is aan de recirculatie. Bij het toevoegen van 
gerecirculeerd effluent wordt aangenomen dat het biodegradeerbaar materiaal werd gebruikt door 
heterotrofe bacteriën. De heterotrofe denitrificatie zorgt hier voor de voornaamste CZV en 
stikstofverwijdering.  
Wanneer het influent meer en meer geozoniseerd effluent te verwerken krijgt, hebben de bacteriën 
een steeds grotere aanpassingsperiode nodig, maar de CZV verwijdering blijft ook stijgen. De maximale 
CZV verwijdering is 40% bij een toevoeging van 50% geozoniseerd effluent en 50% onbehandeld 
percolaat als influent. Hoewel bij iedere stijging in verhouding van geozoniseerd effluent in het influent 
de totale stikstofverwijdering iets daalt, blijft een verwijderingsrendement mogelijk van 70-80%. De 
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aanpassingstijd is duidelijk door de stikstofverwijdering die telkens daalt, maar dan terug naar een 
stabiel niveau stijgt.  
In Figuur 98 is te zien dat de ammonium en nitriet concentraties in het effluent onveranderd blijven 
gedurende de periode van veranderend influent, en zijn in lage concentraties terug te vinden in het 
effluent. Vlak na de aanpassing is er bij de nitraatconcentratie in het effluent wel telkens een 
fluctuering, dat dan uiteraard na recirculatie ook in het influent terug te vinden is. Na verloop van tijd 
daalt de nitraatconcentratie in het effluent terug. Dit lijkt te bevestigen dat er denitrificatie door gaat 
in de reactor naast het Anammoxproces. In ideale condities werken de heterotrofe denitrificatie en de 
Anammoxreactie samen voor een goede CZV en stikstofverwijdering, na het vinden van een goed 
evenwicht. Hier moet wel opgelet worden dat de heterotrofe organismen die sneller groeien de 
Anammox bacteriën niet verdrijven.  
 
Figuur 98: stikstof- en CZV-verwijdering in het effluent van de OLAND-reactor bij verschillende verhoudingen tussen 
onbehandeld percolaat en geozoniseerd effluent als influent 
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Figuur 99: ammonium (a), nitriet (b) en nitraat (c) concentraties in het in- en effluent van de OLAND-reactor bij verschillende 
verhoudingen tussen onbehandeld percolaat en geozoniseerd effluent als influent 
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Uit de experimenten waar ozon in combinatie met een biologische techniek wordt gebruikt, blijkt dat 
ozon geen schadelijk effect heeft op de biologische stap, zolang de biologische stap niet wordt gevoed 
met 100% geozoniseerd influent. Het ozoniseren zorgt voor een verhoging van BZV in het afvalwater 
dat in een biologie kan worden verwijderd als het gevoed wordt in combinatie met een onbehandeld 
influent. 
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7.2 Effect van secundaire zuivering op actieve kool 
7.2.1 Coagulatie/flocculatie 
Met de reeds geselecteerde ratio van 0,35 mg coagualant/ mg CZV0 werd een hoeveelheid effluent na 
coagulatie geproduceerd zowel na behandeling met ijzertrichloride als met PAC. Dit effluent werd aan 
een batchtest met verschillende doseringen actief kool onderworpen zodat de Freundlich isotherm 
kan worden bepaald. In hoofdstuk 5.9 werd al duidelijk aan de hand van deze isothermen dat 
Organosorb 10 AA beter presteerde dan Organosorb 10 voor de behandeling van onbehandeld of enkel 
biologisch behandeld percolaat. Met de resultaten in Figuur 100 kan worden gecontroleerd of dit ook 
zo is wanneer het percolaat werd voorbehandeld met ijzertrichloride. Bij de vergelijking tussen 
Organosorb 10 en Organosorb 10 AA op het behandelde percolaat van Vanheede landfill solotions is 
er moeilijk een conclusie uit te trekken, maar bij de resultaten van IMOG is wel duidelijk dat er ook na 
behandeling nog een hogere opname is van CZV per gram Organosorb 10 AA dan Organosorb 10, 
terwijl er na evenwicht een lagere CZV concentratie overschiet in de vloeibare fase. Dit laatste resultaat 
wordt ook bevestigd bij beide testlocaties in Figuur 101, waar het afvalwater werd voorbehandeld met 
PAC.  
 
Figuur 100: Freundlich isothermen van mijn ijzertrichloride voorbehandeld water getest op 2 soorten actief kool bij IMOG en 













VH Fe AK VH PAC AK VH Fe AA VH PAC AA
Imog Fe AK Imog PAC AK Imog Fe AA Imog PAC AA
FYBAR Effect van secundaire zuivering op actieve kool Combinaties van technieken op laboschaal 
173 | P a g i n a  
 
 
Figuur 101: Freundlich isothermen van met PAC voorbehandeld water getest op 2 soorten actief kool bij IMOG en Vanheede 
landfill solutions (VH). Met AK: Organosorb 10 en AA: Organosorb 10 AA 
Interessant is natuurlijk wat het verschil is met of zonder voorbehandeling. In Figuur 102 worden de 
resultaten bij het percolaat van IMOG weergegeven. Daarin blijkt het verschil vooral te liggen in de 
stalen met een hogere concentratie in vloeibare fase na evenwicht. Er is een klein verschil te merken 
in efficiëntie tussen de voorbehandelde stalen en het niet voorbehandeld staal. Bij de voorbehandelde 
stalen is de opgenomen massa CZV hoger per massa toegevoegd actief kool dan bij het onbehandelde 
staal, terwijl ook na evenwicht de concentratie in de vloeibare fase lager is. Het feit dat de 
voorbehandelingen van PAC en ijzertrichloride op de zelfde hoogte liggen, en waar de actief kool dus 
even efficiënt polluenten opneemt, maar bij PAC de concentratie in vloeistoffase na evenwicht toch 
hoger ligt, is te wijten aan de hogere verwijdering na voorbehandeling met ijzertrichloride dan met 
PAC. Wanneer gelijkaardige resultaten bij het afvalwater van Vanheede landfill solutions worden 
bekeken dan is de conclusie niet te bevestigen. De resultaten zijn terug te vinden in Figuur 103. Hier 
liggen de resultaten erg dicht bij elkaar en zijn er geen relevante verschillen in efficiëntie voor of na 
behandeling.  
Daarnaast kan in beide grafieken ook het verschil in efficiëntie tussen voorbehandeling met PAC en 
met ijzertrichloride worden bekeken. Naast het feit dat ijzertrichloride voor een hogere CZV 
verwijdering zorgt bij coagulatie zelf, lijkt er geen verschil in efficiëntie te zijn tussen voorbehandeling 
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Figuur 102 : Freundlich-isothermen met onbehandeld en voorbehandeld stortplaatspercolaat uit IMOG 
 
Figuur 103: Freundlichisothermen met onbehandeld en voorbehandeld stortplaatspercolaat uit Vanheede landfill solutions 
Een mogelijke verklaring voor een betere efficiëntie van actief kool nadat het influent al 
voorbehandeling heeft ondergaan, heeft te maken met de deeltjesgrootte van de moleculen die in de 
voorbehandeling worden behandeld. Zo zal coagulatie/flocculatie vooral grotere deeltjes zoals 
humuszuren uit het water verwijderen, gezien deze gemakkelijk tot een bezinkbare vlok samenklitten. 
Dit zou betekenen dat het effluent van coagulatie/flocculatie vooral CZV bevat met een kleinere 
molecuulgrootte, zodat deze tot dieper in de poriën van het actief kool kunnen doordringen en de 
actief kool efficiënter wordt gebruikt.  
Daarnaast speelt nog een ander effect die in dit experiment niet duidelijk is geworden, maar wel een 
rol kan spelen op volle schaal. Hier werd namelijk de pH gelijkgesteld tussen onbehandeld percolaat 
en voorbehandeld percolaat op een pH van 7. In werkelijkheid liggen de pH’s volledig verschillend. Een 
onbehandeld percolaat heeft vaak een pH die hoger is dan 8, terwijl een voorbehandeld percolaat met 
ijzertrichloride een pH tussen rond de 5 zal hebben, gezien gestreefd wordt om met deze pH te werken. 
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verhogen (Ward & Getzen 1970). Doordat de pH bij optimale omstandigheden bij coagulatie een stuk 
lager ligt, kan dit dus een extra positief effect hebben op de efficiëntie van actieve kool.  
7.2.2 Elektrocoagulatie  
Elektrocoagulatie zelf is niet op laboschaal uitgevoerd. Er kon door de samenwerking met Noah Water 
Solutions meteen met een test op pilootschaal worden gestart met volgende resultaten: 47% CZV 
verwijdering. Dit zijn gelijkaardige resultaten als bij chemische coagulatie. Met het effluent van deze 
test is een kolomtest uitgevoerd. Het resultaat van de kolomtest is terug te vinden in Figuur 104. Er is 
nogal wat variatie in de resultaten. Deze zijn vermoedelijk te wijten aan het feit dat de kolom niet 
continu werd bedreven, omdat bijvoorbeeld in enkele dagen om praktische redenen niet verder kon 
worden bedreven. Als vergeleken met een kolomtest met onbehandeld staal, is te zien dat de stijging 
in CZV in het effluent trager verloopt bij het met elektrocoagulatie voorbehandelde water in 
vergelijking met het onbehandelde percolaat beiden afkomstig na de biologische behandeling van 
IMOG.  
 
Figuur 104: relatieve CZV in functie van het aantal doorlopen bedvolumes bij het doorlopen van een actiefkoolkolom na 
elektrocoagulatie als voorbehandeling en zonder voorbehandeling als referentie 
Wanneer op basis van de trendlijnen wordt vergeleken, verloopt de relatieve stijging per bedvolume 
27% sneller bij het met elektrocoagulatie behandelde percolaat, dan zonder voorbehandeling. Dit 
betekent dat er een volume dat 27% groter is over de actief kool kan lopen wanneer het 
voorbehandeld is met elektrocoagulate, in vergelijking met een onbehandeld percolaat dat eenzelfde 
influent concentratie heeft. Ook hier wordt dit mogelijks verklaard door dezelfde effecten als bij 
chemische coagulatie. De achterblijvende CZV is mogelijk kleiner na behandeling met 
elektrocoagulatie, waardoor de efficiëntie van de actief kool hoger is. Een zelfde effect is mogelijk te 
wijten aan de pH, gezien het effluent van de elektrocoagulatie behandeling een ongeveer neutrale pH 
had, tegenover een pH van 8 bij het onbehandelde percolaat.  
7.2.3 Technieken op basis van oxidatie 
In tegenstelling tot de hierboven besproken technieken is er minder reden om te vermoeden dat het 
gebruik van een oxidatietechniek er voor zou zorgen dat de efficiëntie van de actief kool wordt 
y = 0,0022x + 0,1415
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verhoogd. Een oxidatie van het afvalwater kan namelijk de affiniteit van organisch materiaal voor actief 
kool veranderen. Toch kunnen uit Figuur 105 geen dergelijke conclusies worden getrokken. Hierin 
worden stalen effluent van de verschillende technieken die gebaseerd zijn op oxidatie van het 
organisch materiaal vergeleken met onbehandeld percolaat in batchtests met actieve kool. De 
Freundlich isotherm geeft weer voor alle afvalwaters een gelijkaardige efficiëntie in CZV verwijdering. 
Bij de Freundlich isothermen in 7.2.1 is een duidelijk verschil te zien doordat de verschillende 
isothermen verder uit elkaar liggen, en dat de isotherm van het behandelde percolaat duidelijk meer 
naar boven (grotere opname CZV per gram AK) en meer naar links (lager CZV-gehalte in vloeibare fase) 
ligt. Hier liggen alle isothermen nagenoeg op elkaar. Er kan worden besloten dat zowel ozoniseren, als 
oxideren met UV/H2O2 en Fenton geen negatief, maar ook geen positief effect hebben op de efficiëntie 
van de actieve kool. Wel zorgen ze natuurlijk voor een vermindering in belasting van de actieve kool, 
doordat het influent van de actieve kool na voorbehandeling langer zal liggen.  
Er zijn twee processen die bij het oxideren een invloed kunnen hebben op de efficiëntie van actief kool. 
Ten eerste kunnen polarisatieveranderingen van hydrofoob tot meer hydrofiel plaatsvinden, 
resulterend in een dalende adsorptie op GAC. Ten tweede kunnen grotere componenten deels 
getransformeerd worden in kleinere componenten die makkelijker en dieper infiltreren in de poriën, 
wat leidt tot een hogere adsorptiecapaciteit. Beide effecten lijken elkaar te neutraliseren gezien geen 
verandering in adsorptie werd waargenomen. 
 
Figuur 105: vergelijking in efficiëntie van actief kool via een Freundlich isotherm tussen onbehandeld, met Fenton, met ozon 
en met UV/H2O2 behandeld stortplaatspercolaat 
Ook bij de kolomtest wordt deze conclusie bevestigd. In de resultaten in Figuur 106 is er namelijk 
amper een verschil in doorslag te zien tussen de verschillende kolomtesten. Voorbehandeld of niet, 
stijgt de relatieve CZV even snel. 
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Figuur 106: kolomtest met Organosorb 10, met verschillende methodes van voorbehandeling op basis van oxidatie  
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7.3 Validatietest  
Voor de validatietest werd een zuiveringstrein geselecteerd die op zowel het afvalwater van IMOG als 
op het afvalwater van Vanheede landfill solutions werd getest. Op basis van de laboresultaten werd 
gekozen om een zuiveringstrein met coagulatie/flocculatie uit te voeren. Coagulatie/flocculatie had op 
laboschaal de hoogste resultaten voor CZV-verwijdering behaald, en er is ook van gekend dat het 
gebruikt kan worden om ook zware metalen uit het afvalwater te verwijderen. Hoewel Fenton reagens 
een nog hogere CZV-verwijdering behaalde na optimalisatie, werd vastgesteld dat het effect van 
oxidatie beperkt was, tegenover de extra chemicaliën en kosten die er tegenover staan. Ook 
elektrocoagulatie en ozonisatie werden als interessant gezien, en zouden worden meegenomen naar 
testen op pilootschaal.  
Praktisch werd gekozen om volgende zuiveringstrein te onderzoeken: Biologie + C/F + AK. De 
validatietest had als doel de resultaten van de vorige labo experimenten te verifiëren en meer 
informatie te vergaren over de werkelijke looptijd van de actief kool kolom. Langs deze weg is ook een 
validatie mogelijk van de economische berekeningen voor de looptijd van de actieve kool. Daarnaast 
is deze trein ook het eerste moment waar de biologie wordt uitgetest op het afvalwater van Vanheede 
landfill solutions. Door de hogere concentraties van polluenten in het afvalwater van Vanheede landfill 
solutions tegenover dat van IMOG was het interessant te kijken hoe de bacteriën hierop zouden 
reageren. Voor de validatie test bij het afvalwater van IMOG werd gekozen om met het biologisch 
behandeld afvalwater als influent te werken, zodat er met zekerheid een goed werkende biologische 
stap aanwezig was. Het actief slib bekken in laboschaal treed er namelijk geen of slechts een beperkte 
stikstofverwijdering op. Tijdens de validatietest met het afvalwater van IMOG kon het actief slib 
bekken al aangepast worden aan het afvalwater van Vanheede landfill solutions. Tot slot werd aan de 
zuiveringstrein bij de validatietest van IMOG nog een extra ionenwisselaar toegevoegd om de werking 
van de ionenwisselaar op de chlorideverwijdering na te gaan. Door de lage concentratie werd geen 
volledige doorslagcurve afgewacht bij de test met afvalwater van IMOG, maar enkel bij het afvalwater 
van Vanheede. Door de hogere concentraties werd namelijk een doorslag verwacht binnen een 
aanvaardbare testperiode van 2 à 3 weken.  
7.3.1 IMOG 
Dankzij de aanwezigheid van een volle schaal SBR op de site van IMOG, kon een staal na volle schaal 
biologische behandeling worden genomen voor het influent van de rest van de zuiveringstrein. Door 
de lage influentconcentraties werd niet verwacht dat er snel een doorbraak van actief kool zou plaats 
vinden. Om de tijd in het labo optimaal te benutten werd daarom gekozen om tot een respectabel 
aantal bedvolumes te werken en dan een staal te laten nemen voor externe analyse. In totaal werd de 
kolom voor 112 bedvolumes doorlopen voor de test werd beëindigd. Tussen bedvolumes 48 en 83 
werden alle bedvolumes opgevangen voor externe analyse. Door het kleine bedvolume van de actief 
kool kolom en de grote benodigdheid van voldoende staal om externe analyse te kunnen doen, moest 
het effluent over een hele periode van de kolomtest worden opgevangen, zodanig dat er eigenlijk een 
mengsel over deze periode is getest.  
Tijdens de gehele periode van de kolomtest moest dus telkens nieuw biologisch behandeld afvalwater 
worden gecoaguleerd. Hiervoor werd telkens de eerder bepaalde doseringsratio van 0,35 g FeCl3/ g 
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CZV0 gebruikt. De gemiddelde verwijdering over de gehele periode was 48% wat vergelijkbaar is met 
voorgaande testen.  
De resultaten van de externe test op de kwantiteit van verschillende probleemparameters is te zien in 
Tabel 38. De verwijdering van CZV na coagulatie/flocculatie is 47%, terwijl de actieve kool nog eens 
voor een extra verwijdering van 81% zorgde. Opmerkelijk is dat ook de ionenwisseling (IW) zorgt voor 
een extra CZV-verwijdering, namelijk 30%. In totaal werd over de gehele trein een verwijdering van 
93,1 % voor CZV gehaald. Deze CZV-verwijdering is ook nog eens visueel voorgesteld in Figuur 107. 
Verder kan uit de tabel worden opgemerkt dat coagulatie/flocculatie inefficiënt is in het 
verwijderingen van stikstof. Er is nl. slechts 7% verwijdering in totale stikstof.  
Voor het eerst in de experimenten binnen dit onderzoek werden hier ook de zware metalen getest. Er 
zijn met deze zuiveringstrein geen verwijderingsefficiënties te vinden voor kwik, zilver en cadmium, 
gezien reeds bij het influent de hoeveelheid hiervan zich onder de detectielimiet bevond. Bij de andere 
geteste metalen is een verwijdering te zien over de gehele trein, maar gezien met uitzondering van 
boor alle metalen onder de detectielimiet zitten bij het effluent is ook de verwijderingsefficiëntie 
hiervoor niet te bepalen. Wel kan er gezegd worden dat er een verwijdering is van minstens 53,5% 
voor arseen, 98,8% voor chroom, 93,5% voor koper, 58,3% voor lood en 56,9% voor zink. Gezien deze 
waarden enkel in het influent (na biologie) en effluent zijn gemeten, is niet na te gaan aan welke 
techniek de voornaamste verwijdering te danken is. Wel kan geconcludeerd worden dat met het 
gebruik van deze zuiveringstrein de lozingsnormen worden gehaald voor de metalen in dit afvalwater. 
Uitzondering hierop is boor. Boor is met een opmerkelijk grotere hoeveelheid aanwezig in het 
percolaat, en wordt bovendien door gebruik van deze zuiveringstrein slechts voor 22,7% verwijderd. 
De lozingsnorm voor boor ligt op 0,7 mg/l volgens het indelingscriterium GC in Bijlage 2.3.1 in VLAREM 
II.  
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Tabel 38: resultaten van externe parameteranalyse validatietest IMOG. Met *=onder detectielimit.  
Parameters Units INF C/F AK IW norm 
Zwevende stoffen mg/l 57 22 9,8 77 60 
Bezinkbare stoffen  ml/l 0,2 
  
33 0,5 
BZV mg O2/l 16 6 3* 3* 150 
CZV mg O2/l 640 339 63 44 450 
Chloride mg/l 1940 
  
809  
Totaal fosfor mg/l 1,2 0,44 0,23 0,19 1 
nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,20* 0,20* 2,18 3,04  
Kjeldahl stikstof mg/l 36,1 33,4 20,7 13,9  
Totaal stikstof mg/l 36,2 33,5 22,9 16,9  
Totaal kwik mg/l 0,00025* 
 
0,00025* 0,0003 
Totaal zilver mg/l 0,010* 
  
0,010* 0,0004 
Totaal arseen  mg/l 0,0043 
  
0,0020* 0,005 
Totaal cadmium  mg/l 0,00020* 
 
0,00020* 0,0008 
Totaal chroom  mg/l 0,252 
  
0,0030* 0,05 
Totaal koper  mg/l 0,153 
  
0,010* 0,05 
Totaal lood  mg/l 0,0048 
  
0,0020* 0,05 
Totaal nikkel  mg/l 0,094 
  
0,0032 0,03 
Totaal zink  mg/l 0,058 
  
0,025* 0,2 
Totaal boor mg/l 26,9 
  
20,8 0,7 




De ionenwisseling die nageschakeld werd op zuiveringstrein had als doel het testen in hoeverre de 
chlorides kunnen worden verwijderd met behulp van ionenwisseling, zoals bij trein 3 in de 
economische vergelijking. Zoals te zien in Tabel 38 is dit slechts gedeeltelijk gelukt. Over de totale 
zuiveringstrein is er een verwijdering van 58,3 % aan chlorides. Gezien de andere technieken niet 
gekend staan in de literatuur voor het verwijderen van chlorides, en er bij coagulatie/flocculatie zelfs 
chlorides worden toegevoegd, mag het grootste deel van deze verwijdering op naam van 
ionenwisseling worden geschreven. Toch werd bij tussentijdse chloride metingen vastgesteld dat de 
verwijdering van chlorides veel hoger was over de kolom, gezien het effluent ervan onder de 
detectielimiet lag. De enige conclusie kan zijn dat in het moment van staalname de 
ionenwisselingskolom is doorgebroken. Doordat ook andere stoffen, zoals CZV, worden verwijderd na 
de actieve kool blijkt dat er heel wat competitie is met de chlorides voor de uit te wisselen plaatsen op 
het hars. Dit zorgt er voor dat de chlorides moeilijker worden uitgewisseld waardoor de ionenwisselaar 
minder efficiënt is. 
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Figuur 107: CZV en BZV concentratie na iedere tussenstap in de zuiveringstrein 
Tot slot werd ook de geleidbaarheid opgevolgd tijdens de verschillende tussenstappen. Het 
gemiddelde resultaat hiervan is terug te vinden in Figuur 108. Gezien de sectorale lozingsnorm voor 
geleidbaarheid op 6 mS/cm² ligt, wordt de lozingsnorm hier niet gehaald. Het gebruik van 
ionenwisseling zorgt er voor dat de geleidbaarheid stijgt. Dit is te verklaren doordat het OH--ion dat 
hier wordt uitgewisseld een grotere geleidbaarheid heeft dan chloride ionen. (Foxboro 1999). Het 
uitwisselen en veranderen van ionen in oplossing kan ook bij de andere technieken als oorzaak van de 
variatie worden gezien. De lozingsnorm voor elektrische geleidbaarheid wordt met deze 
zuiveringstrein voor dit afvalwater dus niet gehaald.  
 
Figuur 108: elektrische geleidbaarheid per zuiveringsstap 
7.3.2 Vanheede landfill solutions 
Bij de validatietest met het percolaat van Vanheede werd de ionenwisselaar na de rest van de 
zuiveringstrein weggelaten. Omdat geen biologische behandeling aanwezig is op de site van Vanheede 
werd deze vervangen door een vereenvoudigde actief slib behandeling op laboschaal. In tegenstelling 
tot het experiment met het afvalwater van IMOG werd hier wel voor een langere periode de 
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actiefkoolkolom doorlopen, totdat de effluentconcentraties bijna gelijk waren aan het influent en de 
volledige doorslagcurve van het actief kool zichtbaar werd. In analogie met de test bij IMOG werd ook 
hier een staal genomen voor externe parameteranalyse. Staal werd genomen tussen bedvolume 71 en 
95 na actief kool filtratie. De resultaten zijn terug te vinden in Tabel 39. 
Eerst en vooral kunnen de resultaten van de biologische techniek, hier een vereenvoudigd actief slib 
systeem, worden besproken. Uit de resultaten blijkt dat de biologie zich heeft kunnen aanpassen aan 
de hoge concentraties in het influent bij het afvalwater van Vanheede. Er is nl. verwijdering van 71% 
van de BZV waar te nemen. Wel moet worden opgemerkt dat er bij de zelfde tussenstap een veel 
grotere hoeveelheid CZV is verwijderd dan BZV (meer dan 3 keer). Het is niet onmogelijk dat een deel 
van de recalcitrante CZV wordt verwijderd na een biologie, bijvoorbeeld doordat recalcitrante CZV 
wordt opgeslagen of geadsorbeerd in de celstructuur van de bacteriën en zo achter blijft in het slib, 
maar hier is het verschil wel erg groot. Waarschijnlijk zijn in de BZV test door het externe labo de 
bacteriën onvoldoende aangepast aan de omstandigheden van het percolaat, waardoor de BZV 
afbraak trager op gang komt. Uit de resultaten blijkt dan ook dat de BZV meting hier een 
onderschatting is op de waarlijke biologisch afbreekbare fractie van de CZV. De biologische werking 
wordt in de resultaten ook aangetoond via de productie van nitriet en nitraat. Ammonium wordt door 
autotrofe bacteriën geoxideerd tot nitriet en dan nitraat bij de aanwezigheid van zuurstof. Te zien aan 
de resultaten van de totale stikstof is, dat slechts een klein deel van het gevormde nitraat verder is 
omgezet tot stikstofgas en tot verwijdering van totale stikstof heeft geleid. Dit gebeurt in anoxische 
omstandigheden, die in de labo opstelling enkel beschikbaar was in het bezinkingsbekken, gezien dit 
niet werd belucht. Bij deze omzetting wordt ook BZV verbruikt. De stikstofverwijdering was in de 
proefopzet niet de bedoeling, gezien het praktisch moeilijk te bereiken zou zijn door de langere 
benodigde verblijftijd en de toevoeging van de juiste hoeveelheid methanol. De test toont wel aan dat 
een biologische zuiveringsstap ook mogelijk is met een sterker geconcentreerd stortplaatspercolaat 
zoals dat van Vanheede landfill solutions.  
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Tabel 39: resultaten van externe parameteranalyse bij de verschillende tussenstappen in de zuiveringstrein op percolaat van 
Vanheede landfill solutions. Met *= onder de detectielimiet . 
Parameters Unit INF BIO C/F AK norm 
Opgeloste stoffen  mg/l 122 8,3 25 3,8 60 
Bezinkbare stoffen  ml/l 3,5 
  
0,10* 0,5 
BZV mg O2/l 100 29 3* 4 150 
CZV mg O2/l 1150 810 507 218 450 
Chloride mg/l 2970 
  
3100  
Totaal fosfor mg/l 3,51 1,75 0,66 0,36 1 
nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,20* 60,3 58,3 57,7  
Kjeldahl stikstof mg/l 262 161 166 149  
Totaal stikstof mg/l 262 221 224 207  
Totaal kwik mg/l 0,00025* 
  
0,00043 0,0003 
Totaal zilver mg/l 0,010* 
  
0,010* 0,0004 
Totaal arseen  mg/l 0,026 
  
0,0046 0,005 
Totaal cadmium  mg/l 0,001 
  
0,00020* 0,0008 
Totaal chroom  mg/l 0,137 
  
0,0053 0,05 
Totaal koper  mg/l 0,289 
  
0,010* 0,05 
Totaal lood  mg/l 0,103 
  
0,0020* 0,05 
Totaal nikkel  mg/l 0,054 
  
0,028 0,03 
Totaal zink  mg/l 0,585 
  
0,197 0,2 
Totaal boor mg/l 15,8 
  
16,2 0,7 




De verwijdering van CZV is in het geval van de validatietest iets lager dan de eerdere resultaten die 
werden bekomen op laboschaal. Op het moment dat de staaname plaatsvond voor de externe analyse 
werd slechts 37% van de CZV verwijderd met coagulatie/flocculatie. Eerder konden 
verwijderingsrendementen van bijna 50% worden bereikt op het afvalwater van Vanheede. Een 
mogelijke verklaring is dat deze eerdere testen in kleinere jartests gebeurde, terwijl hier in grotere 
hoeveelheden werd gewerkt, waarbij de omstandigheden zoals de mengsnelheden minder 
controleerbaar waren. Het actief kool verwijderde hier nog eens 57% CZV extra. Dat is een stuk minder 
als bij de test bij IMOG, maar er moet rekening gehouden worden met het feit dat het staal voor 
externe analyse iets later werd genomen inzake bedvolumes, en dat de hogere influent concentratie 
er ook voor zorgt dat de verzadiging van de actief kool op dat moment al verder gevorderd is dan 
wanneer de meting die bij de validatietest bij IMOG werd gedaan. In het totaal zorgt deze 
zuiveringstrein toch nog voor een totale verwijdering van 81% voor CZV na tussen de 71 en 95 
bedvolumes. De verschillende absolute CZV en BZV waarden per tussenstap zijn ook nog eens grafisch 
weergegeven in Figuur 109.  
De fosforverwijdering door coagulatie/flocculatie en AK is gelijkaardig als in de validatietest met 
percolaat van IMOG en ligt hier op respectievelijk 62 en 45%, stikstof verwijdering is hier iets lager, 
maar gezien het proefopzet is dit hier niet relevant. 
De hogere algemene concentratie van probleemparameters in het stortplaatspercolaat van Vanheede 
landfill solutions in vergelijking met dat van IMOG, brengt ook met zich mee dat er hogere 
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influentconcentraties van de zware metalen terug te vinden zijn, en dat de verwijdering van deze 
parameters in deze zuiveringstrein dus beter kan worden bekeken. De concentratie van zilver is ook 
hier, net als kwik, reeds onder de detectielimiet aanwezig in het influent. Vreemd genoeg wordt kwik 
wél terug gevonden in het effluent. Het is onwaarschijnlijk dat er kwik in het afvalwater is terecht 
gekomen tijdens de zuiveringstrein, vandaar dat verwacht wordt dat dit vreemde resultaat te wijten is 
aan een meetfout. Verder zijn de metalen cadmium, koper en lood na behandeling ook niet meer in 
het afvalwater terug te vinden doordat de concentratie ervan zich onder de detectielimiet bevind. 
Minimum verwijderingsprecentages zijn respectievelijk 80%, 96,5% en 89,1%. Chroom wordt voor 
96,1% verwijderd, arseen voor 82,3%, nikkel voor 48,1% en zink voor 66,3%. Hiermee wordt de 
algemene lozingsnorm voor alle metalen gehaald, opnieuw met uitzondering van boor. Boor wordt 
volgens de resultaten hier zelfs niet verwijderd, gezien het in een iets grotere hoeveelheid in het 
effluent wordt terug gevonden dan in het influent. Ook dit wordt verklaard door meetfouten.  
Tot slot kan worden vastgesteld dat ook de concentratie van de chlorides met 4,4% stijgt. Deze stijging 
is te wijten aan de dosering van ijzertrichloride. Er werd bij de dosering van ijzertrichloride ongeveer 
190 mg/l aan chloride bij gedoseerd. Op het einde van de meting werd een verschil van 130 mg/l terug 
gevonden.  
 
Figuur 109:CZV en BZV concentraties bij de verschillende tussenstappen in de zuiveringstrein met het percolaat van Vanheede 
landfill solutions 
Naast deze metingen werd per tussenstap ook de gemiddelde elektrische geleidbaarheid opgemeten, 
waarvan de resultaten te zien zijn in Figuur 110. Er wordt opgemerkt dat de elektrische geleidbaarheid 
door de biologische activiteit een lichte daling kent, maar vervolgens terug stijgt na C/F en AK. Wat 
vooral moet worden onthouden is dat de elektrische geleidbaarheid na de volledige zuiveringstrein 
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Figuur 110: elektrische geleidbaarheid bij verschillende tussenstappen in zuiveringstrein bij behandeling stortplaatspercolaat 
van Vanheede landfill solutions 
In totaal werd de kolom voor net geen 300 bedvolumes doorlopen vooraleer het effluent nagenoeg de 
zelfde CZV-concentratie had dan het influent. De resultaten van alle CZV metingen gedurende die 
periode van alle verschillende tussenstappen staat weergegeven in Figuur 111. Zoals te zien op de 
figuur kende de influentconcentratie initieel een daling maar werd vervolgens een constante 
concentratie aangehouden. Het effluent van het actief slib kende meer fluctuatie, wat eventueel wel 
verklaard kan worden door een occasionele verstopping van de labo opstelling, maar ook het gevolg is 
van het feit dat hier met levende organismen wordt gewerkt die constant een ander evenwicht 
aannemen. Een gemiddelde van 20% CZV (aanwezige BZV) werd hier verwijderd. Het effluent van de 
coagulatie/flocculatie kende een vrij stabiel verloop en bleef schommelen rond een gemiddelde van 
490 mg/l. Dit betekent ook dat de CZV verwijdering wat schommelde. Gemiddeld werd er een 
verwijdering van 37,5% behaald, waar in het begin nog een verwijdering van 51% werd behaald. De 
CZV concentratie in het effluent van de actieve kool tot slot stijgt gestaag en lineair zonder dat er een 
echte doorbraak wordt waargenomen. Na bedvolume 274 werd de lozingsnorm (buiten outlayer bij 
BV 112) voor een eerste keer overschreden en werd het experiment later die dag stil gelegd.  
 
Figuur 111: opvolging van CZV bij de verschillende tussenstappen in de zuiveringstrein bij het behandelen van 
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In Figuur 112 is het relatief verloop te zien van de CZV in het effluent van de actieve kool kolomtest in 
vergelijking met het influent. In de figuur kan het verloop na voorbehandeling met ijzertrichloride 
vergeleken worden met een kolomtest zonder voorbehandeling werd uitgevoerd bij het afvalwater 
van IMOG. Daarnaast kan ook vergeleken wordt met Figuur 104 waar een kolomtest met 
voorbehandeling door ECF werd uitgevoerd bij  het afvalwater van IMOG. Bij het vergelijken van de 
resultaten kan worden vastgesteld dat de stijging in relatieve CZV per BV, ongeveer gelijk is tussen het 
onbehandelde staal van IMOG met het met ijzertrichloride behandelde staal van Vanheede landfill 
solutions. Gezien het hier om de relatieve CZV gaat, kan de vergelijking worden gemaakt. Uit deze 
resultaten blijkt dat er dus geen efficiëntieverbetering optreed bij de actieve kool na voorbehandeling 
met coagulatie/flocculatie, waar dit bij ECF wel het geval lijkt. De actieve kool heeft natuurlijk wel 
voordeel van de voorbehandeling doordat de concentratie CZV al verlaagd is door de voorbehandeling 
waardoor het in eenzelfde verhouding langer mee zal gaan voordat het actieve kool moet vervangen 
worden.  
 
Figuur 112: relatief CZV verloop bij het doorlopen van een actief koolkolom met Organosorb 10 AA bij validatietest bij 
Vanheede landfill solutions 
  
y = 0,0022x + 0,1415
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7.4 Besluit 
In dit hoofdstuk werden de meest geschikte individuele technieken gecombineerd om te onderzoeken 
welke technieken een versterkend effect op elkaar kunnen hebben. Daarnaast werd via de validatietest 
ook een controle van eerdere resultaten uitgevoerd. Er werd aangetoond dat de combinatie tussen 
een biologische behandeling en ozonbehandeling een succes kan zijn. De ozonbehandeling produceert 
uit de recalcitrante CZV een deel BZV dat biologisch kan worden afgebroken in een biologische 
zuivering. Er werd vastgesteld dat de ozonisatiestap best na de biologische zuiveringsstap plaatsvindt 
met recirculatie, eerder dan dat alle percolaat eerst geozoniseerd wordt en dan pas naar een 
biologische zuiveringsstap gaat. Zowel met een actief slibsysteem en een OLAND-reactor werd 
geconcludeerd dat het recirculeren van 50% geozoniseerd effluent samen met 50% onbehandeld 
percolaat als voeding van de biologische zuiverinsstap de beste resultaten oplevert. Bij een gemengde 
voeding is de verwijdering van BZV in het actief slibsysteem even efficiënt dan wanneer er geen 
geozoniseerd effluent wordt teruggestuurd. Bij een volledig geozoniseerde voeding verloopt de 
verwijdering minder efficiënt. Ook bij de OLAND-reactor werd slechts weinig aan stikstofverwijdering 
ingeboet bij recirculatie dan bij niet voorbehandelde voeding, terwijl de CZV verwijdering veel hoger 
werd. Wanneer ozon gebruikt wordt als zuiveringsstap kan er dus best recirculatie zijn met de 
voorgeschakelde biologische behandeling zodat een deel van de geproduceerde BZV hier kan worden 
verwerkt.  
Heel wat andere technieken werden getest in combinatie met actief kool. Zuiveringstechnieken 
kunnen invloed hebben op de resterende polluenten in het afvalwater, waardoor hun affiniteit met 
het actieve kool eventueel kan worden veranderd. Daarom is het belangrijk na te gaan of de efficiëntie 
van CZV-opname door actief kool gewijzigd wordt bij een voorbehandeling en indien ja, in positieve of 
negatieve zin. De resultaten van batchtests met coagulatie/flocculatie gaf op deze vraag geen duidelijk 
antwoord. Bij een experiment met het afvalwater van IMOG werd een positief effect gemerkt op de 
efficiëntie van de actieve kool, maar bij eenzelfde test op het afvalwater van Vanheede landfill 
solutions was dit niet duidelijk. Wel kan worden besloten dat de voorbehandeling in alle geval geen 
negatief effect heeft op de efficiëntie van de actieve kool zelf. Los van de eventuele efficiëntie 
verhoging van de actieve kool betekent dit dus dat een voorbehandeling de belading over de actieve 
kool kan verlagen waardoor de tijd tot doorslag minstens evenredig wordt verlengd. Bij 
elektrocoagulatie is enkel een kolomtest uitgevoerd. Wanneer het resultaat van de kolomtest met 
effluent van elektrocoagulatie werd vergeleken met een onbehandeld influent, dan bleek de actieve 
kool trager door te breken na de voorbehandeling met elektrocoagulatie, ook nadat de 
effluentconcentraties theoretisch werden gelijkgesteld. Naast de vermindering van belading van de 
actieve kool zorgt elektrocoagulatie dus ook voor een verhoogde efficiëntie van de actieve kool zelf 
tegenover de polluenten. Een mogelijke verklaring voor dit fenomeen is dat coagulatie en 
elektrocoagulatie er voor zorgen dat de grotere moleculen uit verwijderd worden, waardoor de 
resterende CZV eerder uit kleine moleculen bestaan die dieper in de poriën van de actieve kool geraakt, 
waardoor deze efficiënter wordt en meer CZV kan verwerken. Daarnaast blijkt actieve kool ook 
efficiënter te zijn bij een lagere pH, wat bij het effluent van de elektrocoagulatie het geval was in 
vergelijking met het onbehandelde percolaat.  
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Bij de oxiderende technieken zoals ozonisatie, UV/H2O2 en Fenton spelen twee factoren mee. Enerzijds 
zorgt de oxidatie er voor dat de polluenten hydrofieler worden, waardoor de affiniteit met het actieve 
kool verlaagd, anderzijds verkleinen de moleculen die de CZV vormen, waardoor deze dieper in de 
poriën van het actieve kool kunnen dringen. De som van deze effecten zorgt er voor dat deze 
technieken slechts een kleine invloed hebben op de efficiëntie van actieve kool zelf. 
Tijdens de validatietest werd duidelijk dat zowel bij het afvalwater van IMOG als bij Vanheede de 
lozingsnorm voor CZV kan worden gehaald bij een zuiveringstrein die uit een biologische behandeling, 
coagulatie/flocculatie en actieve kool bestaat. Een nageschakelde ionenwisselaar kan chlorides 
verwijderen, maar breekt snel door. Daarnaast is er veel competitie met de chloride-ionen waardoor 
de uitwisseling minder efficiënt verloopt. Ook de meeste geteste metalen kunnen via de volledige trein 
uit het afvalwater worden verwijderd. Uitzondering bij beide percolaten is boor. Dit metaal wordt 
amper verwijderd door de zuiveringstrein en zit ver boven de lozingsnorm. Daarnaast zit ook de 
elektrische geleidbaarheid boven de lozingsnorm. De kolomtest bij de validatietest in Vanheede 
toonde aan dat de efficiëntie van de actief kool niet was verbeterd in vergelijking met een kolomtest 
zonder voorbehandeling. Relatief gezien steeg de concentratie in het effluent even snel bij beide 
experimenten.  
Op basis van deze resultaten werd gekozen om drie treinen te testen op pilootschaal en te vergelijken 
met een trein bestaande uit een biologische zuivering gevolgd door actief kool filtratie. Alle treinen 
bevatten een biologische zuivering als eerste stap en een actief kool filtratie als polishingstap. 
Daartussenin wordt gekozen voor coagulatie/flocculatie vanwege de goede en repetitieve resultaten 
op laboschaal, elektrocoagulatie vanwege de eveneens goede resultaten voor CZV-verwijdering en de 
efficiëntie verhoging van de actieve kool. Tot slot wordt ook een ozonisatietussenstap getest waarbij 
de combinatie tussen CZV-verwijdering en BZV-productie interessant is.   
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8. Combinaties van technieken op 
pilootschaal 
Op basis van de resultaten van de vorige hoofstukken werd beslist om 3 zuiveringstreinen te testen op 
de site van IMOG: SBR+C/F+AK, SBR+ECF+AK en SBR+O3+AK. Deze trein werd vergeleken met een trein 
die enkel SBR en AK bevatte in de trein. Op basis van de resultaten bij IMOG zou een zuiveringstrein 
worden gekozen die op de site van Vanheede landfill solutions werd getest bij hogere concentraties, 
en waarbij de doorbraakcurve van de actief kool kolom zou worden opgevolgd.  
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8.1 Piloottest IMOG 
Bij alle vier de geteste zuiveringstreinen werd een staal genomen voor externe analyse na 12 
bedvolumes waarvan de meeste parameters bij iedere tussenstap werden gemeten. Omdat er op de 
site een goed werkende SBR aanwezig is, en omdat alle zuiveringstreinen met deze biologische 
zuiveringsstap beginnen, kon het effluent van de volle schaal SBR gebruikt worden voor iedere test. 
Het influent voor het vervolg van de testen werd echter pas genomen na een natuurlijke filter die een 
aantal plantenvijvers en een keienfilter bevat. Aangezien deze tussenstap niet in de echte planning van 
de test zit wordt eerst het effect hiervan besproken.   
8.1.1 Werking SBR en verdunningseffect plantenvijver 
Bij iedere zuiveringstrein is een meting gebeurd bij het influent van de SBR, en het effluent van de 
helofytenvijver, wat dus ook het influent werd voor de tweede zuiveringsstap in de behandelingstrein. 
Gezien zowel de SBR en natuurlijke zuivering tussen deze twee meetpunten zitten, is de effectieve 
werking van de twee afzonderlijke technieken ongekend. In het kader van dit onderzoek is vooral het 
resultaat van de SBR interessant. Eenmalig werd een meting tussen de SBR en de plantenvijvers 
uitgevoerd om de exacte werking van de SBR te weten te komen. Dit is de eerste stap in iedere 
zuiveringstrein en geld dus voor iedere trein als resultaat. Daarnaast wordt in dit hoofdstuk gekeken 
welke invloed de natuurlijke zuivering heeft, gezien deze niet in de theoretische zuiveringstreinen 
verwerkt zit.   
De helofytenvijver is de laatste van een serie vijvers die achter de SBR komt. Naast rechtstreekse  
verdunning door regenval komt er waarschijnlijk ook een deel aflopend hemelwater van elders terecht 
in de vijvers.  Net op moment dat de experimenten door gingen waren er aanpassingen in de 
waterhuishouding waardoor onbekend is welk volume aan afstromend hemelwater in de vijvers 
terecht is gekomen. Hierdoor is er geen exacte verdunningsfactor gekend.  
In dit geval wordt theoretisch verondersteld dat de nevenstromen geen extra verontreinigingen met 
zich mee brengen. Daarnaast wordt aangenomen dat recalcitrante CZV niet wordt weerhouden in de 
vijvers. In principe is recalcitrante CZV namelijk niet biologisch te verwijderen. Andere parameters 
zoals nutriënten, BOD, ZS,... kunnen wel nog door biologische activiteit in de vijvers veranderen.  
Om deze reden werd de CZV, met vermindering van de BOD, gebruikt om de verdunning te schatten 
tussen de helofytenvijver en het effluent van de SBR. Via de resultaten in Tabel 40 kan op die manier 
worden berekend dat er een verdunning is van ongeveer 64%. Als de CZV concentratie van het effluent 
van de SBR namelijk met 64% wordt verminderd, dan wordt de waarde in het effluent van de 
helofytenvijver bekomen.  
Na de verdunningsregel te hebben toegepast op de andere parameters kan er worden ingeschat welke 
de werking is van de natuurlijke zuivering. Zo is te zien dat de grindfilter, het macrofytenbed 
(natuurlijke zuivering met drijvende planten) en de helofytenvijver (natuurlijke zuivering met 
moerasplanten), nog een extra (biologische) verwijdering teweeg brengen na de SBR. Zwevende en 
bezinkbare stoffen worden grotendeels verwijderd, er is ook minstens een deel van de BZV die verder 
wordt afgebroken in de vijvers, en tot slot worden ook nog nutriënten als nitraat en fosfaat verwijderd. 
Hoewel ook de totale hoeveelheid stikstof daalt, is er toch een opmerkelijke toename van ammonium 
en nitriet, te wijten aan de afbraak van plantenmateriaal en nitrificatie. Daarnaast is er ook een 
opmerkelijke toename in sulfaat terug te vinden.  
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Wel moeten deze conclusies in zijn context geplaatst worden. Door de ongekende verdunning is er 
rekening gehouden met een paar aannames waarmee theoretisch kan worden terug gerekend. De 
mogelijkheid dat er toch recalcitrante CZV wordt opgenomen en weerhouden, of dat de andere 
stromen niet enkel voor verdunning zorgen maar ook polluenten met zich mee voeren, zorgt er voor 
dat er wellicht een fout op de theoretisch bepaalde verdunningsfactor ligt.  







Zwevende stoffen mg/l 28 116 2,4* 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,3 4,5 0,1* 
Geleidbaarheid µS/cm 12800 10800 5940 
Biochemisch zuurstofverbruik mg O2/l 44 11 3* 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 861 579 208 
Chloride mg/l 2370 2430 1240 
Ortho-fosfaat (P) mg/l 1,38 0,05* 0,06 
Fosfor totaal mg/l 2,49 1,27 0,21 
Nitraat mg/l 0,99 122 11,9 
Nitriet mg/l 0,451 0,033* 0,06 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,36 27,7 2,71 
Sulfaat mg/l 4 88,5 160 
Ammonium mg/l 460 0,19* 0,19* 
Stikstof Kjeldahl mg/l 398 19,1 7,8 
Stikstof totaal mg/l 398 46,8 10,5 
     
 
In Tabel 40 kunnen ook de resultaten van de SBR worden geanalyseerd, die geldig zijn voor alle 
hieronder besproken zuiveringstreinen. Allereerst kan worden opgemerkt dat de waarde van BZV die 
hier in het influent wordt gemeten reeds onder de detectielimiet ligt. Net als bij de resultaten van het 
externe labo bij de testen op laboschaal is het ook hier opmerkelijk dat er ook hier een veel grotere 
fractie CZV is verwijderd dan BZV in de biologische zuiveringsstap. In dit geval is er 282 mg/l CZV 
verwijderd waar er slechts 33 mg/l BZV zou verwijderd zijn. De CZV omvat de BZV als zijn biologisch 
afbreekbare factie. De CZV zou bij een biologische stap dus enkel zijn biologisch afbreekbare fractie 
(BZV) kunnen kwijtspelen. Hier is er echter 8,5 keer meer CZV verwijderd dan BZV. Daarom wordt er 
van uit gegaan dat de resultaten van de BZV niet correct zijn. En dat de echte BZV veeleer in de buurt 
ligt van de verwijderde CZV in die periode: nl. 282 mg/l.  
Een andere functie van de SBR is het verwijderen van de stikstof componenten. Er is een hoge 
concentratie ammonium in het influent, dat voor meer dan 99% werd verwijderd, gezien de 
effluentconcentratie onder de detectielimiet ligt. Na behandeling wordt de lozingsnorm van 
ammonium ( 100 mg N/l) gemakkelijk gehaald. Tijdens het proces geraken niet alle 
stikstofcomponenten verwijderd. Het ammonium wordt omgezet in nitriet en verder naar nitraat. 
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Blijkbaar is de omvorming deze laatste tot stikstofgas onvoldoende geweest, gezien een verhoging van 
nitraten in het effluent wordt waargenomen.  
8.1.2 Behandelingstrein 1: SBR-ECF-AK 
Aangezien de biologische behandelingsstap voor alle treinen dezelfde is zal deze verder niet meer 
worden besproken. In deze trein wordt dus de elektrocoagulatie getest met het effluent van SBR en 
natuurlijke filter, en een actief koolfilter. Na 12 bedvolumes werd een staal genomen bij het effluent 
van de actieve kool. Het resultaat van de analyse is terug te vinden in Tabel 41.  
De elektrische geleidbaarheid werd op laboschaal ervaren als een probleemparameter voor het halen 
van de lozingsnormen. Bij deze meting worden de normen wel gehaald, en is er een kleine verwijdering 
van 6% na gebruik van elektrocoagulatie. Een gelijkaardige kleine maar nuttige verwijdering is deze 
van de chlorides, die met 7,3% worden verwijderd bij ECF.  
Het doel van de elektrocoagulatie is natuurlijk ook om een zo groot mogelijke CZV reductie te krijgen 
zodat de actieve kool minder belading krijgt en langer mee gaat. Dit laatste wordt in deze test niet 
gecontroleerd omdat reeds na 12 bedvolumes een staal wordt genomen. In dit geval wordt een 
verwijderingsrendement van 47,6% behaald voor de CZV bij elektrocoagulatie. De daaropvolgende 
actieve kool zorgt daarboven op ook nog eens voor een verwijdering van 78,9% zodat de totale CZV 
met 88,9% is verwijderd na de twee technieken.  
Daarnaast heeft de elektrocoagulatie als tussenstap ook het doel om zware metalen te verwijderen, 
waar dit bij actieve kool minder efficiënt verloopt. Door de lage influentwaarden kunnen voor kwik, 
zilver, cadmium, lood en cyanide geen verwijderingsrendementen worden genoteerd. Verder zijn de 
verwijderingsrendementen voor arseen minstens 51%, voor chroom 62,7%, voor koper 59,5%, voor 
nikkel 38,5%, voor zink 14,7% en voor boor 9,3%. Enkel voor Nikkel (0,03 mg/l) en voor Boor ( 0,7 mg/l) 
wordt de lozingsnorm niet gehaald na ECF. Nikkel wordt wel nog verder verwijderd door de AK, en 
haalt op het einde van de trein wel de lozingsnorm. De concentratie van boor verhoogd na de actieve 
kool filtratie. Dit is waarschijnlijk toe te schrijven aan een meetfout.  
Voor de nutriënten wordt in deze zuiveringstrein weinig verwijdering verwacht. Toch worden nog 
fosfaten, nitraat en nitriet verder verwijderd. Opvallend is de stijging van sulfaat, die te wijten is aan 
het gebruik van zwavelzuur voor pH correctie bij ECF.  
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Tabel 41: resultaten piloottest 1. Met *= onder detectielimiet 
Parameters Eenheden INF’ ECF AK 
Zwevende stoffen mg/l 2,4* 9,6 2,2* 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,10* 0,10* 0,10* 
Geleidbaarheid μS/cm 5940 5570 5540 
Biochemisch 
zuurstofverbruik 
mg/l 3*  3* 3* 
Chemisch 
zuurstofverbruik 
mg/l 208 109 23 
Chloride mg/l 1240 1150 1140 
Totaal anorganische fosfor mg/l 1,11  0,20* 
Ortho-fosfaat (P) mg/l 0,06  0,050* 
Fosfor totaal mg/l 0,21 0,15* 0,15* 
Nitraat mg/l 11,9  4,66 
Nitriet mg/l 0,06  0,536 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 2,71 2,27 1,22 
Sulfaat mg/l 160  437 
Totaal cyanide mg/l 5,0*  5,0* 
Ammonium mg/l 0,19*  0,19* 
Kjendahl stikstof mg/l 7,8 6,9 2,0* 
Totaal stikstof mg/l 10,5 9,1 2,2 
Total kwik mg/l 0,00025* 0,00025* 0,00025* 
Total zilver mg/l 0,010* 0,010* 0,010* 
Total arseen  mg/l 0,0041 0,0020* 0,0028 
Total cadmium  mg/l 0,0002* 0,00020* 0,00020* 
Total chroom  mg/l 0,075 0,028 0,0030* 
Total koper  mg/l 0,079 0,032 0,010* 
Total lood  mg/l 0,0020* 0,0020* 0,0020* 
Total nikkel  mg/l 0,052 0,032 0,0045 
Total zink  mg/l 0,034 0,029 0,025* 
Total boor mg/l 11,8 10,7 11,9 
kationische detergenten mg/l  0,40*  0,40* 
Non-ionische detergenten mg/l 0,30*  0,30* 
Anionische detergenten mg/l 0,25*  0,25* 
Minerale oliën mg/l 0,6  0,39* 
DOC mg C/l 64  2,0* 





μg/l 120  20* 
 
8.1.3 Behandelingstrein 2: SBR-C/F-AK 
In Tabel 42 worden de analyseresultaten weergegeven van de tweede trein die werd uitgetest. De trein 
is dezelfde als de eerste geteste behandelingstrein, maar dan met chemische coagulatie in plaats van 
elektrocoagulatie. De resultaten van de biologie werden eerder besproken. Het effluent dat hier werd 
binnen genomen is het effluent van de natuurlijke filter en wordt aangeduid als ‘inf’ in de tabel.  
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Zoals vermeld in de materialen en methoden werd ook een zandfilter gebruikt. Hier staan geen aparte 
resultaten van vermeld, gezien de zandfilter als zekerheid werd gebruikt zodat er geen deeltjes in de 
actieve kool filter zouden geraken. De zandfilter kende eenzelfde functie als de vacuümfiltratie bij de 
validatietest in het labo. De resultaten die weergegeven zijn in de tabel onder ‘C/F’ zijn dus van een 
staal dat afkomstig is van na de zandfilter.  
In tegenstelling tot elektrocoagulatie wordt de elektrische geleidbaarheid hier niet verlaagd, maar 
verhoogd. Dit is het gevolg van de chemicaliën die worden toegevoegd aan het percolaat, waardoor 
extra chloriden in het afvalwater terecht komen. Dit wordt bevestigd door de resultaten van de 
chloriden die ook stijgen na een coagulatie/flocculatie stap. Door het feit dat de elektrische 
geleidbaarheid in het influent al boven de norm ligt, en er nog eens een stijging van bijna 8% wordt 
veroorzaakt door coagulatie/flocculatie, wordt de lozingsnorm bij het effluent niet behaald.  
De lozingsnorm voor CZV wordt wel gehaald, maar dat is ook al het geval van na de biologische 
behandelingen. coagulatie/flocculatie zorgt voor een verwijdering van 36,5%, wat een stuk lager is dan 
wat terug gevonden werd op laboschaal. De verklaring hiervoor ligt dat wellicht de influent CZV wat 
werd onderschat, gezien daags voor het experiment nog een influent van slechts 200 mg/l CZV werd 
gemeten. Daarnaast is dit ook een logisch gevolg van dat de omstandigheden op pilootschaal een stuk 
minder gecontroleerd zijn dan in het labo. Zo kan de exacte dosering gemakkelijker afwijken van wat 
werd ingesteld op pilootschaal dan op labo. De actieve kool is wel efficiënt als polishingstap met een 
verwijdering van 88,4% van de CZV. In totaal werd zo toch 92,6% CZV verwijderd door de technieken 
samen, los van de CZV verwijdering in SBR en natuurlijke zuivering.  
Coagulatie/flocculatie is ook een techniek die vaak wordt ingezet voor het verwijderen van metalen. 
Opnieuw kunnen hier geen conclusies getrokken worden voor de metalen kwik, zilver, cadmium, lood 
en cyanide, gezien zowel bij influent als effluent de concentraties lager zijn dan de detectielimiet. 
Arseen wordt hier voor minstens 65,5% verwijderd en koper voor 40,7%. Er is slechts 3,5% verwijdering 
voor chroom op te merken. Voor chroom wordt de lozingsnorm hierdoor niet gehaald. De andere reeds 
besproken metalen bevinden zich wel in concentraties lager dan de lozingsnorm in het water. Heel 
opmerkelijk zijn de resultaten van zink, nikkel en boor, die na toevoeging van ijzertrichloride in hogere 
concentraties voorkomen. Ook na actief kool stijgen zink en boor nog in concentratie. Theoretisch 
gezien kan een heel kleine hoeveelheid metaal zoals nikkel in het afvalwater terecht komen via het 
coagulant. Volgens berekeningen met de maximale concentratie nikkel die eventueel in het coagulant 
kan zitten, zou toch nog maar een stijging van 0,0245 mg/l nikkel mogen worden waargenomen. De 
conclusie is dus dat deze metalen moeilijk te meten zijn door de complexe matrix in dit afvalwater. 
Wellicht is er dus een meetfout op deze resultaten. Zink zit echter na behandeling nog steeds onder 
de lozingsnorm. Nikkel en boor niet.  
Verder worden ook in deze zuiveringstrein de nutriënten nog wat verder verwijderd. Sulfaten komen 
in het afvalwater terecht bij coagulatie/flocculatie, door het doseren van zwavelzuur om de pH te 
verlagen.  
Met uitzondering van de elektrische geleidbaarheid, nikkel en boor worden met de gehele 
zuiveringstrein de lozingsnormen hier wel gehaald.  
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Tabel 42: resultaten piloottest 2. Met *= onder detectielimiet 
Parameters Eenheden inf C/F AK 
Zwevende stoffen mg/l 17 2,4* 2,3* 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,2 0,20* 0,20* 
Geleidbaarheid μS/cm 6430 6940 7040 
Biochemisch zuurstofverbruik mg O2/l 6  3*  3* 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 230 146 17 
Chloride mg/l 1370 1430 1400 
Totaal anorganische fosfor mg/l 1,54  0,72 
Ortho-fosfaat (P) mg/l 0,17  0,050* 
Fosfor totaal mg/l 0,4 0,15* 0,15* 
Nitraat mg/l 9,97  0,89* 
Nitriet mg/l 0,073  0,033* 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 2,27 1,96 0,20* 
Sulfaat mg/l 165  928 
Totaal cyanide mg/l 5,0*  5,0* 
Ammonium mg/l 0,19*  1,14 
Kjendahl stikstof mg/l 8,9 6,6 2 
Totaal stikstof mg/l 11,2 8,6 2,1 
Total kwik mg/l 0,00025* 0,00025*  0,00025* 
Total zilver mg/l 0,010* 0,010*  0,010* 
Total arseen  mg/l 0,0058 0,0020* 0,0020* 
Total cadmium  mg/l 0,00020* 0,00020* 0,00020* 
Total chroom  mg/l 0,086 0,083 0,0086 
Total koper  mg/l 0,059 0,035 0,010* 
Total lood  mg/l 0,0020* 0,0020*  0,0020* 
Total nikkel  mg/l 0,044 0,141 0,141 
Total zink  mg/l 0,036 0,047 0,062 
Total boor mg/l 10,9 11,1 12,6 
Kationische detergenten mg/l 0,40*  0,40* 
Non-ionische detergenten mg/l 0,30*  0,30* 
Anionische detergenten mg/l 0,25*  0,25* 
Minerale oliën mg/l 0,41*  0,39* 
DOC mg C/l 76  2,0* 
TOC mg C/l 77  2,0* 
Adsorbeerbare organo halogenen μg/l 120  20* 
 
8.1.4 Behandelingstrein 3: SBR-O3-AK  
Het gebruik van ozon kent twee voordelen. Naast CZV-reductie wordt er ook BZV geproduceerd. Door 
een deel van het effluent te recirculeren naar een biologische zuivering kan ook een deel van deze BZV 
verwijderd worden. Uit de resultaten in Tabel 43 blijkt echter dat er amper BZV wordt geproduceerd 
(1 mg/l). Uit eerdere resultaten van de externe analyse blijkt echter dat de BZV een onderschat wordt 
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bij de meting. Daarom wordt beter rekening gehouden met de BZV test uit het eigen labo waarbij een 
BZV stijging van 12 mg per mg CZV werd gemeten. Daarnaast is er een CZV daling van 20%. Gezien 
slechts de helft van de BZV verwijderd wordt, indien de helft van het effluent wordt gerecirculeerd is 
de potentiële CZV verwijdering slechts 26%, wat een stuk minder is dan C/F en ECF. Na actief 
koolfiltratie wordt toch gezamenlijk 93,5% van de CZV verwijderd.  
Door de manier van werken, waarbij een aantal dagen is gedaan over het ozoniseren van een 
voldoende grote hoeveelheid geozoniseerd afvalwater om over de actieve kool te kunnen sturen, 
moeten een aantal resultaten in zijn context worden gezien. Omdat het slechts mogelijk is om 1 
influent staal te nemen werd dit staal genomen op de laatste dag waar geozoniseerd werd, uit de 
buffertank. Echter de laatste dag was het influent voor het ozoniseren ook wat sterker geconcentreerd 
dan de dagen voordien. Het gevolg is dat het influentstaal zoals gemeten door het externe labo niet 
volledig representatief is voor het staal dat geozoniseerd werd. Het staal hier gemeten (hoewel uit een 
buffervijver) zal gemiddeld een grotere concentratie aan allerlei polluenten bevatten dan het meeste 
staal dat genomen is om te ozoniseren. Op die manier kunnen een aantal vreemde resultaten worden 
verklaard. Voornamelijk de verwijdering die gemeten wordt bij de metalen is daar een voorbeeld van. 
Gezien het principe waarop de techniek gebaseerd is kunnen metalen niet uit het afvalwater worden 
verwijderd. Er is namelijk geen concentraat of een slib waarin de metalen worden opgevangen. De 
metalen kunnen eventueel wel door reactie met de ozon zich in een andere vorm bevinden of 
gebonden zijn met andere stoffen zoals organisch materiaal.  
Ook de vermindering van de conductiviteit kan hierdoor worden verklaard. Een deel van de 
conductiviteit wordt bepaald door de aanwezige chlorides. Ook de chlorides zijn hier verwijderd. Een 
deel hiervan kan echter toegewezen worden aan de vorming van adsorbeerbare organo halogenen. 
Na ozoniseren is hier namelijk een stijging van 15% in terug te vinden. Toch wordt dit via de actieve 
kool terug verwijderd tot onder de detectielimiet.  
Een aantal zaken kunnen niet worden verklaard door bovenstaande redenering. De stijging van 
concentratie van koper en lood is hier een voorbeeld van. De conclusie blijft dat het moeilijk is om 
metalen te meten in dit type afvalwater, gezien vreemde resultaten terug te vinden zijn bij alle 3 de 
geteste zuiveringstreinen.  
Daarnaast is ook de stijging in stikstofverbindingen moeilijk te verklaren. Door de lage concentraties 
waarin deze stoffen aanwezig zijn, verhoogd de kans op meetfouten, waaraan dit wellicht te wijten is. 
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Tabel 43: resultaten piloottest 3  
Parameters Eenheden BIO O3 AK 
Zwevende stoffen mg/l 38 4,6 2,3* 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,1 0,1 0,20* 
Geleidbaarheid μS/cm 7400 6490 7040 
Biochemisch zuurstofverbruik mg O2/l 6 7 3* 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 310 248 17 
Chloride mg/l 1610 1410 1400 
Totaal anorganische fosfor mg/l 1,55  0,72 
Ortho-fosfaat (P) mg/l 0,34  0,050* 
Fosfor totaal mg/l 0,85 0,3 0,15* 
Nitraat mg/l 0,89  0,89* 
Nitriet mg/l 0,033  0,033* 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,2 1,37 0,20* 
Sulfaat mg/l 109  149 
Totaal cyanide mg/l 5,1  5,0* 
Ammonium mg/l 0,19*  1,14 
Kjendahl stikstof mg/l 11,2 8,5 2* 
Totaal stikstof mg/l 11,3 9,8 2* 
Total kwik mg/l 0,00025* 0,00025* 0,00025* 
Total zilver mg/l 0,01* 0,01* 0,01* 
Total arseen  mg/l 0,0015 0,0020* 0,0020* 
Total cadmium  mg/l 0,0002* 0,0002* 0,0002* 
Total chroom  mg/l 0,139 0,104 0,0069 
Total koper  mg/l 0,031 0,035 0,010* 
Total lood  mg/l 0,0039 0,0042* 0,002* 
Total nikkel  mg/l 0,071 0,057 0,0042 
Total zink  mg/l 0,076 0,048 0,025* 
Total boor mg/l 16,5 14,2 13,7 
Kationische detergenten mg/l 0,4*  0,4* 
Non-ionische detergenten mg/l 0,3*  0,3* 
Anionische detergenten mg/l 0,25*  0,25* 
Minerale oliën mg/l 1,03  0,43* 
DOC mgC/l 95 74 3,1 
TOC mgC/l 100 76 3,3 
Adsorbeerbare organo halogenen μg/l 130 150 20* 
8.1.5 Behandelingstrein 4 als referentie: SBR-AK 
Een vierde behandelingstrein is getest om de invloed van de voorbehandelingstechnieken als C/F, ECF 
en O3 te testen op het actieve kool. Daarom werd een experiment uitgevoerd waarbij het effluent van 
de natuurlijke zuivering gebruikt werd als influent voor enkel een actief kool filter. De resultaten 
hiervan zijn opgelijst in Tabel 44.  
Zoals af te leiden uit de tabel is de verwijdering van CZV hier 96,6%. Dit is een grotere verwijdering dan 
wanneer het influent van de actieve kool al enige voorbehandeling heeft ondergaan. Toch zegt dit nog 
niet veel over de efficiëntie van de actief kool, gezien na 12 bedvolumes al een staal werd genomen 
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en van doorslag of verzadiging dus nog geen sprake kan zijn. Uit dit resultaat blijkt dat ook de metalen 
een relatief goede verwijdering kennen met actief kool alleen. Zo is er minstens 95,9% 
chroomverwijdering, 86,5% koperverwijdering en 21,9% zinkverwijdering. Ook hier moeten de 
resultaten echter voorzichtig worden geïnterpreteerd. Arseen bijvoorbeeld komt in een hogere 
concentratie voor in het effluent dan in het influent. Dat arseen wordt afgestoten door actieve kool is 
weinig waarschijnlijk.  
Verder is er ook nog een opmerkelijke stikstofverwijdering in de actieve kool. Totale stikstof wordt met 
minstens 91,7 % verwijderd.  




Zwevende stoffen mg/l 2,3* 2,3* 
Biochemisch zuurstofverbruik mg O2/l 3* 3* 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 208 7* 
Fosfor totaal mg/l 0,25 0,15* 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 3,04 1,1 
Stikstof Kjeldahl mg/l 7,9 2* 
Stikstof totaal mg/l 10,9 2* 
Kwik totaal mg/l 0,00025* 0,00025* 
Zilver totaal mg/l 0,01* 0,01* 
Arseen totaal MS mg/l 0,0044 0,0055 
Cadmium totaal MS mg/l 0,0002* 0,0002* 
Chroom totaal MS mg/l 0,073 0,003* 
Koper totaal MS mg/l 0,074 0,01* 
Lood totaal MS mg/l 0,002* 0,002* 
Nikkel totaal MS mg/l 0,043 0,0024 
Zink totaal MS mg/l 0,032 0,025* 
Boor totaal mg/l 11,7 10,3 
    
 
8.1.6 Besluit  
De biologische stikstofverwijdering haalt hoge rendementen inzake ammonium- en BZV-verwijdering. 
Niet alle nitraat werd omgezet naar stikstofgas, waardoor ook in het effluent van de SBR nog 
stikstofcomponenten zitten. Deze werden hier verder verwijderd in een natuurlijke zuivering. Door 
regenval en aanpassingen in de waterhuishouding is er een verdunningseffect bij de natuurlijke 
zuiveringsstap. Hierdoor werden de secundaire zuiveringsstappen in de geselecteerde 
zuiveringstreinen met een percolaat gevoed dat een vrij lage concentratie had. De meeste geteste 
parameters haalden bij alle 3 de lozingsnorm, hoewel de conductiviteit en vooral boor bij alle 
zuiveringstreinen voor problemen kan zorgen.  
Alle 3 de secundaire technieken die getest werden (ECF, C/F en O3) zorgden voor een reductie in 
belading van CZV naar de actieve kool. Bij staalname na slechts 12 bedvolumes kunnen geen conclusies 
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getrokken worden of dit de efficiëntie van de actieve kool verhoogd. ECF zorgde voor de hoogste CZV 
verwijdering, gevolgd door C/F en O3. Dit is visueel duidelijk in Figuur 113. Daarnaast werd ook de 
hoogste verwijdering van metalen gehaald met ECF.  
 
Figuur 113: vergelijking resultaten CZV-verwijdering van de secundaire zuiveringsstappen 
Op basis van de resultaten, lijkt elektrocoagulatie als secundaire zuivering over het algemeen de 
hoogste verwijdering te bekomen voor enkele belangrijke polluenten in stortplaatspercolaat. 
Zuiveringstrein 1 werd dus verder getest op de site bij Vanheede, waar bij een hogere concentratie 
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8.2 Piloottest Vanheede landfill solutions 
Op de site van Vanheede werden dus maar twee zuiveringstreinen getest. Enerzijds de trein met SBR-
ECF-AK, en daarnaast een controletrein met enkel SBR-AK. Voor beide zuiveringstreinen werd deze 
keer de actieve kool langer beladen en opgevolgd, zodat een doorbraakcurve zichtbaar werd. De 
bedoeling hiervan is het vergelijken of ECF als voorbehandeling er voor zorgt dat de actieve kool 
effectief langer kan beladen worden zonder dat de actieve kool moet vervangen worden. Dankzij dit 
inzicht is het mogelijk om de het nut van de extra tussenstap in te schatten. Daarnaast werden ook 
opnieuw een hele reeks parameters opgemeten via externe analyse, zodat kan worden ingeschat of 
de ECF noodzakelijk blijkt voor het halen van de halen van de lozingsnorm en of de volledige 
zuiveringstrein voldoende blijkt.  
8.2.1 Controletrein: SBR + AK 
Allereerst viel op tijdens het experiment dat de concentratie van het stortplaatspercolaat bij Vanheede 
landfill solutions een stuk hoger is in concentratie van polluenten dan het percolaat bij IMOG. De CZV 
concentratie in het influent was gemiddeld 2810 mg/l. Na de SBR werd dit gemiddeld 1813,4 mg/l, wat 
dus ook de influent concentratie van de actieve kool was. De bedoeling was om een staal te nemen 
voor externe analyse vlak voor het moment dat het effluent de lozingsnorm bereikte. Zoals te zien op 
Figuur 114 steeg de concentratie in het effluent erg snel, waardoor het staal voor externe analyse pas 
werd genomen wanneer het effluent een CZV concentratie bevatte die reeds boven 450 mg/l zat. Na 
20 bedvolumes werd reeds een effluentconcentratie van 450 mg/l bereikt.  
 
 
Figuur 114: absolute CZV concentratie in effluent actieve kool 
Wanneer deze resultaten op relatieve schaal worden uitgedrukt, zoals gebeurd is in Figuur 115, kunnen 
deze resultaten vergeleken worden met de resultaten op laboschaal. Als het relatieve verloop van de 
CZV per bedvolume wordt vergeleken met de resultaten uit Figuur 112 dan moet worden vastgesteld 
dat de verzadiging hier 5,6 keer sneller optreedt dan bij het niet voorbehandelde staal op laboschaal. 
Dit is een hoogst opmerkelijk resultaat aangezien de test op laboschaal eveneens met een percolaat 
afkomstig van Vanheede landfill solutions werd uitgevoerd. Door het grote verschil wordt vermoed dat 
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er iets is fout gelopen tijdens het experiment met de actief koolfilter. Mogelijks werd de actief kool 
filter gedeeltelijk verstopt, waardoor een voorkeursstroom is ontstaan en er slechts een klein volume 
van het actief kool werd gebruikt. Tijdens het verwijderen van de actieve kool uit de kolom na de test 
werd namelijk vastgesteld dat er grotere hoeveelheid water bleef staan boven de kolom, wanneer de 
waterbrug reeds was weggenomen, en het waterniveau dus normaalgezien zou moeten zaken. Dit kan 
een aanwijzing zijn naar deze verstopping. Om deze reden wordt met de looptijd die hier werd 
opgemeten weinig rekening gehouden inzake conclusies. Wellicht is het verloop van het niet 
voorbehandelde staal uit de labotest, waarvan de resultaten terug te vinden zijn in Figuur 112, een 
correctere weergave van de werkelijkheid.  
 
Figuur 115: relatieve CZV concentratie in effluent actieve kool 
In Tabel 45 zijn de resultaten weergegeven van de externe analyse. Het staal werd pas genomen na 36 
bedvolumes, en dus op een moment dat het actieve kool normaal gezien al vervangen zou moeten 
worden om het halen van de lozingsnorm te verzekeren. Dit is ook te zien aan de resultaten, waarbij 
de CZV concentratie in het effluent reeds 760 mg/l bedraagt. De elektrische geleidbaarheid of 
geleidbaarheid ligt zowel bij het influent als bij het effluent ver boven de lozingsnorm. Dit staat los van 
de verzadingsgraad van de actieve kool, gezien niet verwacht wordt dat actieve kool een grote rol 
speelt in het verminderen van de geleidbaarheid. Door de biologische reacties die plaats vinden in de 
SBR is er wel een vermindering van 2000 µS/cm², wat onvoldoende is om de lozingsnorm te halen.  
Er wordt niet verwacht dat de SBR hier werkt zoals de SBR op volle schaal bij IMOG, gezien de 
vereenvoudigde uitvoering. De SBR werd eerder geplaatst om een indicatie van BZV verwijdering te 
krijgen, eerder dan stikstofverwijdering te realiseren. Voor de volledige zuiveringstrein wordt er 
namelijk van uitgegaan dat eenzelfde verwijderingsrendement kan worden gehaald als in de 
biologische zuivering op volle schaal op de site van IMOG. Zoals te zien in de resultaten is er wel degelijk 
wat BZV verwijderd. Aangezien ook hier verwacht wordt dat de BZV meting door het externe labo een 
onderschatting is, betekent dit dat nog niet alle BZV is verwijderd. Daarnaast is er ook een totale 
stikstofverwijdering te zien van 20%. De denitrificatie verloop hier goed, want de nitriet en nitraat die 
gevormd wordt bij de verwijdering van ammonium is niet terug te vinden in het effluent. Dit wil zeggen 
dat in de anoxische periode BZV is gebruikt om de nitraat en nitriet om te zetten tot stikstofgas. Een 
extra stikstofverwijdering gebeurt in de actieve kool, waar nog eens 13,6% wordt verwijderd.  
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Een aantal metalen bevinden zich opnieuw onder de detectielimit van bij het influent, waardoor geen 
uitspraak kan worden gedaan over de verwijdering, maar wel dat de lozingsnorm hiervoor wordt 
gehaald. Opnieuw zijn een paar vreemde resultaten terug te vinden onder de metalen. Deze keer is er 
een stijging van arseen en nikkel terug te vinden na biologische behandeling. Aangezien dit heel 
onwaarschijnlijk is, wordt geconcludeerd dat dit wellicht om een meetfout gaat. Gezien de 
meetonzekerheid van 22% bij arseen en 19% bij nikkel, zijn sommige schommelingen in de resultaten 
niet abnormaal.  Dit betekent natuurlijk ook dat de conclusies van de andere metalen evenzeer met 
voorzichtigheid moeten worden gemaakt. Een aantal metalen worden volgens de resultaten 
verwijderd door de SBR en de actieve kool, hoewel dit normaal gezien niet het hoofddoel is van deze 
technieken. Toch is het mogelijk dat bacteriën bepaalde metalen gaan sorberen waardoor deze in het 
slib terecht komen. Ook de verhoging van de zuurtegraad door de beluchting kan een invloed hebben 
op de oplosbaarheid van de metalen. Ook in de actieve kool is een verwijdering van metalen 
verklaarbaar, door de ladingen van metalen kan er affiniteit zijn met het adsorbans, of gecomplexeerd 
in organische stoffen kunnen ze ook worden afgevangen in de actieve kool. Uiteindelijk worden de 
lozingsnormen voor arseen (5 µg/l), chroom (50 µg/l), nikkel (30µg/l) en boor (0,7 mg/l) niet gehaald 
via deze behandelingstrein.  
  
FYBAR Piloottest Vanheede landfill solutions Combinaties van technieken op pilootschaal 
203 | P a g i n a  
 
Tabel 45: resultaten controletrein na 36 BV's. Met *=onder detectielimiet 
 
 
Inf. SBR AK 
Zwevende stoffen mg/l 121 24 15 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,1 0,1* 0,1* 
Geleidbaarheid µS/cm 20700 18700 18500 
Biochemisch zuurstofverbruik mg O2/l 280 90 27 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 2570 2110 760 
Chloride mg/l 3630 3330 3350 
Fluoride totaal anorganisch gebonden mg/l 5,39 
 
4,23 
Ortho-fosfaat (P) mg/l 6,37 5,18 5,06 
Fosfor totaal mg/l 10,6 9,17 8,63 
Nitraat mg/l 0,89* 0,89* 0,89* 
Nitriet mg/l 1,64* 1,64* 1,64* 
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,2* 0,2* 0,2* 
Sulfaat mg/l 9,8 4 15,6 
Cyaniden totaal µg/l 27,9 26,2 11,8 
Ammonium mg/l 1110 782 848 
Stikstof Kjeldahl mg/l 1160 926 800 
Stikstof totaal mg/l 1160 926 800 
Kwik totaal mg/l 0,00025* 0,00025* 0,00025* 
Zilver totaal mg/l 0,01* 0,01* 0,01* 
Arseen totaal MS mg/l 0,028 0,031 0,017 
Cadmium totaal MS mg/l 0,0002* 0,0002* 0,0002* 
Chroom totaal MS mg/l 0,751 0,603 0,172 
Koper totaal MS mg/l 0,066 0,052 0,047 
Lood totaal MS mg/l 0,011 0,002* 0,002* 
Nikkel totaal MS mg/l 0,107 0,183 0,040 
Zink totaal MS mg/l 0,188 0,155 0,118 
Boor totaal mg/l 31,5 29,7 30,4 
Kationische detergenten mg/l 0,71 
 
0,4* 
Nonionische detergenten mg/l 3,5 
 
0,4 
Anionische detergenten mg/l 1,17 
 
0,25* 
Minerale olie mg/l 1,82 
 
1,74 
Opgeloste organische koolstof (DOC) mg C/l 840 
 
160 
Totaal organisch koolstof (TOC) mg C/l 850 
 
160 
Adsorbeerbare organo halogenen µg/l 650 
 
180 
     
 
8.2.2 Behandelingstrein: SBR – ECF – AK  
In deze behandelingstrein werd een elektrocoagulatietoestel tussen de SBR en de actieve kool stap 
geplaatst met het idee extra metalen te verwijderen en de belasting voor CZV te verlagen over de 
actieve kool, waardoor deze minder snel verzadigd geraakt.  
In totaal werd de kolom bij dit experiment voor 144 bedvolumes doorlopen. Om praktische redenen 
moest het experiment dan reeds worden afgesloten. Bij het laatste bedvolume werd ook een staal 
genomen voor externe analyse. Zoals te zien op Figuur 116, wordt hierbij net een CZV-concentratie 
van 450 mg/l overschreden. Na het experiment met de controletrein is het influent plots sterk gedaald 
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in concentratie. De concentratie CZV in het influent bleef vervolgens constant en bedroeg ongeveer 
1077 mg/l. Bij het laatste meetpunt echter was het influent plots verhoogd tot 3730 mg/l. Het gevolg 
hiervan is dat ook het effluent van de verschillende zuiveringsstappen die elkaar opvolgen verhoogde, 
en waardoor ook het effluent van de gehele behandelingstrein plots hoger was dan 450 mg/l. Normaal 
gezien is er voor het influent redelijk wat buffercapaciteit, maar tussen het laatste en het voorlaatste 
meetpunt zat minstens 2 dagen, waarbij de piloten niet werden bedreven. In deze periode kan de 
buffer dus geleegd zijn en terug gevuld zijn met een sterker geconcentreerd afvalwater.  
l 
Figuur 116: CZV concentraties in influent, na de SBR, na elektrocoagulatie en na actieve koolfiltratie in functie van het aantal 
doorlopen bedvolumes van de actieve kool filter  
Tussen het begin en eindpunt was de influentconcentratie echter vrij constant, en is de opbouw van 
de CZV in het effluent van de actieve kool eveneens constant. Dat is te zien in Figuur 117, waar de 
relatieve CZV (effluent-/influent concentratie) in functie wordt uitgedrukt van het aantal doorlopen 
bedvolumes actieve kool.  
Als de vergelijking van de trendlijn in deze grafiek wordt vergeleken met deze uit Figuur 115, dan kan 
worden opgemerkt dat na de voorbehandeling met elektrocoagulatie een veel lagere stijging van 
relatieve CZV is per bedvolume dan wanneer er geen voorbehandeling is. Volgens het verloop van de 
grafieken kan worden berekend dat de actieve kool bij de 2e piloottest op de site van Vanheede landfill 
solutions 89% efficiënter verloopt. Zoals eerder vermeld, zijn er echter vragen bij de betrouwbaarheid 
van het resultaat van de eerste piloottest op de site van Vanheede landfill solutions. Daarom is het 
beter te vergelijken met de resultaten op laboschaal. Als er wordt vergeleken met een gelijkaardige 
test zonder voorbehandeling, kan de grafiek vergeleken worden met Figuur 112. Na berekening blijkt 
dat het resultaat van de behandelingstrein met elektrocoagulatie 41% beter is dan bij de test op 
laboschaal. De voorbehandeling zorgt er dus voor dat er 41% meer volume door actief kool kan worden 
verwerkt om tot een zelfde punt van relatief effluent te komen. Dat is nog beter dan het resultaat dat 
toen werd bekomen op laboschaal: 27%.  
Deze verhoging in efficiëntie kan via 2 zaken worden verklaard. Enerzijds is het mogelijk dat 
elektrocoagulatie gemakkelijker de grote moleculen uit het water doet neerslaan. Doordat in het 
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actieve kool. Daarnaast speelt ook nog het effect van de pH. In de experimenten waar een 
onbehandeld staal over actief kool werd gestuurd, gebeurde dit bij de pH van het percolaat, dat steeds 
tussen de 8 en de 8,5 ligt. Bij behandeling op laboschaal was de pH na afloop neutraal, terwijl de 
behandeling op pilootschaal bij lagere pH gebeurde. De pH van het effluent lag in dit experiment rond 
de 6,5. Aangezien de componenten in het afvalwater bij deze lagere pH meer geprotoneerd zijn, kan 
de affiniteit met de actieve kool verhoogd zijn.  
Hoewel het aantal kolomtesten beperkt zijn, kan toch besloten worden dat voorbehandeling in de 
vorm van elektrocoagulatie een bepaalde efficiëntieverhoging teweeg brengt bij het actieve kool, 
naast het feit dat de looptijd van de actieve kool al verlengd wordt door de CZV belading die verlaagd 
is door elektrocoagulatie.  
 
Figuur 117: relatieve CZV op het einde van de zuiveringstrein 
In Tabel 46 zijn alle resultaten terug te vinden van de externe analyse bij alle tussenstappen in de 
behandelingstrein. Als eerste valt op dat ook bij deze behandelingstrein de norm van 6000 µS/cm voor 
geleidbaarheid of elektrische geleidbaarheid niet wordt gehaald. Dit ondanks een verwijdering van 
10% bij elektrocoagulatie.  
Uit de meting van de BZV blijkt dat de hogere concentratie van de CZV in vergelijking met de case bij 
IMOG voornamelijk het gevolg is van een hoge BZV concentratie. De BZV verwijdering is ditmaal 
relatief gelijkwaardig als de CZV-verwijdering. Er werd een verwijdering van 1650 mg/l BZV opgemeten, 
terwijl er 1610 mg/l CZV verwijdering is gemeten. Doordat deze waarden vrij gelijkaardig zijn is deze 
keer de BZV meting wel vrij geloofwaardig. Hoewel de pilootopstelling van de SBR hiermee zorgt voor 
een verwijdering van 82,9% blijft toch nog een grote hoeveelheid BZV achter in het effluent. Dat de 
BZV stijgt na de elektrocoagulatie is opmerkelijk, maar kon bij een extra meting niet worden bevestigd. 
Mogelijks is dit het gevolg van de onbetrouwbaarheid van de BZV meting. Een andere mogelijkheid is 
dat door de elektronenstroom in de elektrocoagulatie toch reacties doorgaan die de matrixstructuur 
van organische stoffen veranderen, waardoor de biodegradeerbaarheid verhoogd. Dit moet echter 
verder onderzocht worden. Na actieve kool filtratie wordt de lozingsnorm pas net gehaald (150 mg/l), 
dankzij de extra verwijdering van 68,8% in de actief kool filter. In een goed werkende biologische 
zuivering op volle schaal wordt wel verwacht dat de verwijdering van BZV daar hoger is. 
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De chloride verwijdering van 18,2 % bevestigt vorige resultaten waar chlorideverwijdering werd 
teruggevonden met elektrocoagulatie. Ook fluoride wordt goed verwijderd met de elektrocoagulatie. 
Dankzij de verwijdering van 81,4% wordt de lozingsnorm van 0,9 mg/l gehaald.  
De verwijdering van de nutriënten verloopt als verwacht. Fosfaten en fosfor worden vooral verwijderd 
in de biologische zuivering en bij elektrocoagulatie. Over nitriet en nitraat kan er weinig worden 
besloten gezien bij alle tussenstappen deze parameters onder de detectielimiet liggen. De stijging van 
sulfaten in de SBR is mogelijk doordat de bacteriën zwavelverbindingen omzetten tot sulfides. De 
stijging van sulfaten na elektrocoagulatie is dan weer te wijten aan het gebruik van zwavelzuur om de 
pH te regelen.  
Over de metalen kwik en zilver kan weinig worden geconcludeerd behalve dat hun concentraties onder 
de lozingsnorm ligt. Bij alle andere metalen werd een verwijdering gemeten bij gebruik van deze 
behandelingstrein. De SBR zorgt al voor een aantal opmerkelijke verwijderingen van metalen. Koper 
en zink worden bijvoorbeeld voor 85% en 74% verwijderd. Een lichte stijging in boor is te wijten aan 
de meetfout. De grootste verwijderingen worden gehaald met elektrocoagulatie. De hoogste 
verwijdering wordt bij koper gehaald, met minstens 85,3%. Verder wordt 50,6% arseen verwijderd, 
59,2% chroom, minstens 54,5% lood, 43,5% nikkel, 57,9% zink en 16,3% boor. Hiermee worden met 
uitzondering van chroom, nikkel en boor de lozingsnormen reeds gehaald. Dankzij een extra 
verwijdering van 67,9% aan chroom in de actief kool filter wordt na de hele zuiveringstrein ook 
hiervoor de norm gehaald. De concentraties van nikkel en boor blijven echter boven de lozingsnorm 
van respectievelijk 0,03 mg/l en 0,7 mg/l.  
De zuiveringstrein toont zich efficiënt in de verwijdering van detergenten en oliën. Na behandeling zijn 
deze parameters slechts in concentraties aanwezig die zich onder de detectielimit bevinden.  
Met deze zuiveringstrein kunnen dus alle lozingsnormen worden gehaald behalve voor nikkel, boor en 
de elektrische geleidbaarheid. De aanwezigheid van elektrocoagulatie is cruciaal in de verwijdering van 
een aantal parameters om de lozingsnorm te kunnen halen.  
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Inf. bio ECF AK norm 
Zwevende stoffen mg/l 409 91 51 24 60 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,5 0,1* 9 0,1* 0,5 
Geleidbaarheid µS/cm 13700 13300 11900 11400 6000 
Biochemisch 
zuurstofverbruik 
mg O2/l 1990 340 480 150 150 
Chemisch zuurstofverbruik mg O2/l 3730 2120 1460 498 450 
Chloride mg/l 3040 2920 2390 2290  
Fluoride totaal anorganisch 
gebonden 
mg/l 1,84 1,61 0,3 0,32  
Ortho-fosfaat (P) mg/l 4,95 1,78 0,05* 0,05*  
Fosfor totaal mg/l 13,8 8,21 1,05 0,76 1 
Nitraat mg/l 0,89* 0,89* 0,89* 0,89*  
Nitriet mg/l 0,033* 0,033* 0,033* 0,033*  
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,2* 0,2* 0,2* 0,2*  
Sulfaat mg/l 62,1 211 2040 1940  
Cyaniden totaal µg/l 26,1 15,6 16,8 6,6  
Ammonium mg/l 409 389 317 306 100 
Stikstof Kjeldahl mg/l 388 361 281 274  
Stikstof totaal mg/l 388 361 281 274  
Kwik totaal mg/l 0,00025* 0,00025* 0,00025* 0,00025* 0,15 
Zilver totaal mg/l 0,01* 0,01* 0,01* 0,01* 0,0004 
Arseen totaal MS mg/l 0,019 0,018 0,0089 0,0075 0,005 
Cadmium totaal MS mg/l 0,00053 0,0002* 0,0002* 0,0002* 0,6 
Chroom totaal MS mg/l 0,21 0,191 0,078 0,025 0,05 
Koper totaal MS mg/l 0,15 0,068 0,01* 0,01* 0,05 
Lood totaal MS mg/l 0,03 0,0044 0,002* 0,002* 0,05 
Nikkel totaal MS mg/l 0,093 0,085 0,048 0,045 0,03 
Zink totaal MS mg/l 1,24 0,323 0,136 0,025* 0,2 
Boor totaal mg/l 19,8 20,3 17 17,3 0,7 
Kationische detergenten mg/l 0,54 
  
0,4* ∑=3 
Nonionische detergenten mg/l 8,4 
  
0,3*  
Anionische detergenten mg/l 16,9 
  
0,25*  





mg C/l 990 690 420 140  
Totaal organisch koolstof 
(TOC) 
mg C/l 1100 710 460 150  
Adsorbeerbare organo 
halogenen 
µg/l 580 540 280 190  
Fenol µg/l 33 
  
3,4  
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8.3 Piloottest Van Gansewinkel  
Bij de waterzuivering van Pantarein op de stortplaats van Van Gansewinkel werden stalen genomen 
op de volle schaal installatie.  
In de hoofdstroom werden stalen genomen voor externe analyse. Van enkele circulatiestromen 
werden stalen genomen die werden getest in het labo. De resultaten van de externe parameteranalyse 
op het influent, de MBR met ultrafiltratie (UF) en de nanofiltratie (NF) zijn terug te vinden in Tabel 47.  
Uit een eerste blik op de tabel blijkt dat de concentratie van de probleemparameters van dit percolaat 
nog wat hoger is dan bij het stortplaatspercolaat van Vanheede landfill solutions. De CZV concentratie 
is hier namelijk 5810 mg/l. Hiervan is een groot deel biodegradeerbaar. Volgens de metingen is de 
biodegradeerbare fractie hier 1180 mg/l, maar gezien in vorige resultaten waargenomen werd dat de 
BZV meting een onderschatting van 3x de waarde kan zijn, is het mogelijk dat de correcte waarde voor 
de biodegradeerbare fractie hier nog hoger ligt. Gezien de UF mogelijks ook de grootste moleculen van 
de CZV verwijderd, kan de BZV verwijdering en de CZV verwijdering niet worden vergeleken om een 
beeld te krijgen van de correctheid van de BZV metingen, waar dit bij een SBR wel kon. Het is in alle 
geval wel duidelijk dat de biologie in combinatie met het ultrafiltratiemembraan een goede 
verwijdering realiseert. Er wordt geen BZV meer gemeten in het effluent, en er is een verwijdering van 
72,5% van de CZV. De nanofiltratie zorgt voor een extra verwijdering van 67,2% zodat over de gehele 
behandelingstrein de CZV met 91% verlaagd wordt. Toch worden de Vlaamse sectorale normen voor 
de CZV hier niet gehaald.  
Opvallend is dat ook de ionen amper worden weerhouden bij de nanofiltratie. De geleidbaarheid kent 
namelijk slechts een verwijdering van 1% bij nanofiltratie. De grootste verwijdering in geleidbaarheid 
komt door biologische reactie in de MBR. Sommige nanofiltratiemembranen kunnen wel 
meerwaardige ionen tegenhouden. De geleidbaarheid verlagen met membraanfiltratie kan inderdaad, 
maar het is afhankelijk van welk type membraan. In dit geval werd gebruik gemaakt van een 
nanofiltratiemembraan van DOW waar CZV wordt weerhouden, maar ionen worden doorgelaten.  
Ook voor de stikstofverwijdering blijkt de biologische zuiveringsstap te werken. Ammonium wordt voor 
meer dan 99% verwijderd. Net als bij de case in IMOG echter wordt het gevormde nitraat niet volledig 
verwijderd. De concentratie ligt te hoog om te mogen lozen in een waterloop in Vlaanderen.  
In tegenstelling tot chloride worden de meeste metalen goed verwijderd door nanofiltratie. Met onder 
andere verwijderingsrendementen van 90,3% voor arseen, 97,5% voor chroom en 96,5% voor nikkel 
worden de lozingsnormen voor alle gemeten metalen gehaald, behalve bij boor. Hier is net als bij de 
andere technieken een slechte verwijdering, hier slechts 2,5%. Wel blijft er 12,3% boor achter in de 
MBR.  
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Tabel 47: resultaten externe parameteranalyse bij waterzuivering op de site van Van Gansewinkel Kasteelbrakel 
 
 
inf MBR(UF) NF norm 
Zwevende stoffen mg/l 76 < 2,4 < 2,3 60 
Bezinkbare stoffen ml/l 0,1 < 0,10 < 0,10 0,5 








5810 1600 525 450 
Chloride mg/l 4190 4140 4200  





Ortho-fosfaat (P) mg/l 15,3 6,09 0,68  
Fosfor totaal mg/l 26,7 10,5 1,17 1 
Nitraat mg/l < 0,89 1840 2010  
Nitriet mg/l < 1,64 0,111 3,43  
Nitraat-N + nitriet-N mg/l 0,33 415 454  
Sulfaat mg/l 12,6 28 25,7  
Cyaniden totaal µg/l 32,6 42,6 5,8  
Ammonium mg/l 1850 0,35 0,79 100 
Stikstof Kjeldahl mg/l 1740 61,7 62  
Stikstof totaal mg/l 1740 477 516  
Kwik totaal mg/l < 0,00025 < 0,00025 < 0,00025 0,15 
Zilver totaal mg/l < 0,010 < 0,010 < 0,010 0,0004 
Arseen totaal MS mg/l 0,051 0,029 0,0028 0,005 
Cadmium totaal MS mg/l 0,00077 0,00057 < 0,00020 0,6 
Chroom totaal MS mg/l 0,659 0,377 0,0094 0,05 
Koper totaal MS mg/l 0,014 < 0,010 < 0,010 0,05 
Lood totaal MS mg/l 0,014 < 0,0020 < 0,0020 0,05 
Nikkel totaal MS mg/l 0,28 0,252 0,0088 0,03 
Zink totaal MS mg/l 0,059 0,094 < 0,025 0,2 
Boor totaal mg/l 63,3 55,5 54,1 0,7 
Kationische detergenten mg/l 1,5 
 
< 0,40 ∑=3 
Nonionische detergenten mg/l 6,7 
 
< 0,30  
Anionische detergenten mg/l 0,66 
 
0,74  
Minerale olie mg/l < 0,41 
 
< 0,41  
Opgeloste organische koolstof 
(DOC) 
mg C/l 2100 
 
43  
Totaal organisch koolstof (TOC) mg C/l 2100 
 
44  
Adsorbeerbare organo halogenen µg/l 1100 
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Via een MBR met UF en hieropvolgend een NF is het mogelijk om heel wat reductie te halen voor 
verschillende parameters. Toch worden voor een aantal parameters concentraties gemeten die nog 
boven de lozingsnorm voor Vlaanderen liggen. Een extra actief kool stap nadien zou de CZV 
Combinaties van technieken op pilootschaal Piloottest Van Gansewinkel FYBAR 
210 | P a g i n a  
  
verwijdering kunnen verhogen, maar vermoedelijk zullen de geleidbaarheid en boor dan nog steeds 
niet onder de lozingsnorm liggen.  
Bij het gebruik van membraanfiltratie ontstaat er ook een concentraatstroom. Deze is een stuk minder 
in volume, maar evenredig groter in concentratie. Bij de MBR wordt dit concentraat terug gestuurd 
naar de biologie, maar bij nanofiltratie is de CZV concentratie te hoog. De meting in het labo geeft aan 
dat de concentraatstroom een even hoge concentratie heeft als het influent. Bij Pantarein wordt 
gekozen om de helft van deze stroom over een actiefkoolfiltratie te sturen. Op het moment van 
staalname was de actief koolfilter aan vervanging toe, dat bewijst de effluentconcentratie van 3412 
mg/l CZV. De overige 50% wordt via coagulatie/flocculatie behandeld samen met het biologische slib, 
waarvan het slib wordt afgescheiden in een hydroxycloon. Helaas was het op het moment van 
staalname niet mogelijk om van deze stroom een staal te nemen. Het effluent van deze behandeling 
wordt terug gestuurd naar de biologie.  
Bij het interpreteren van deze resultaten moet in het achterhoofd worden gehouden dat de volle 
schaal opstelling gebouwd is met het oog op lozen onder de Waalse regelgeving. Er is dus geen 
optimalisatie geweest naar het halen van de Vlaamse lozingsnormen, waardoor deze resultaten op 
volle schaal slechts een indicatie geven naar welke verwijdering mogelijk is met de gebruikte 
technieken.   
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9. Optimalisatie sturing 
In dit hoofdstuk wordt er aandacht besteed aan mogelijke oplossingen om de zuiveringstechnieken 
(automatisch) aan te sturen. In de bovenstaande experimenten werden vaak conclusies getrokken op 
basis van de CZV concentratie. Zowel bij ozonisatie, elektrocoagulatie als bij coagulatie/flocculatie is 
de optimale dosering volgens dit onderzoek rechtstreeks afhankelijk van de CZV. De CZV kan echter 
niet rechtstreeks online worden opgemeten en bovendien is een dergelijke meting tijdrovend. 
Aangezien het percolaat afhankelijk van neerslag varieert in concentratie moet dit toch frequent 
worden opgevolgd om onder- of overdoseringen te voorkomen en een optimale zuivering te 
garanderen. Dit zou willen betekenen dat een operator dagelijks of meermaals per dag de CZV 
concentratie moet opmeten en later wanneer de resultaten bekend zijn handmatig de doseringen 
moet aanpassen. Dit zorgt voor een vertraging waardoor de er in het beste geval slechts een paar uur 
na een variatie in concentratie kan gereageerd worden. Ook tijdens dit onderzoek viel het bij het 
pilootexperiment al voor dat een lagere dosering werd toegevoegd omwille van een plotse stijging in 
concentratie die pas een paar uur later werd opgemerkt (sectie 4.3.2.6). Een online meting kan er voor 
zorgen dat er onmiddellijk informatie is over een variërende concentratie en biedt ook de mogelijkheid 
om de dosering hieraan automatisch aan te passen zonder dat een operator dit handmatig moet doen.  
In dit project werden twee mogelijke online meettechnieken uitgetest. Andere metingen zoals het 
opmeten van de hydrofiele en hydrofobe verhouding werd niet uitgevoerd omwille van het feit dat dit 
niet online op te meten valt. Bij het opmeten van de CZV werden eveneens stalen geanalyseerd via het 
opmeten van een UV-VIS of EEM (Excitatie Emissie Matrix) spectrum. De resultaten en conclusies van 
beide online meettechnieken worden hieronder elk in een subhoofdstuk beschreven. 
  
Optimalisatie sturing UV-VIS FYBAR 




UV-VIS spectrofotometrie is een techniek die de absorbantie kan meten bij een spectrum aan 
golflengten in het visuele en nabije ultraviolet gebied. Sommige verbindingen adsorberen licht bij een 
specifieke golflengte en de mate van adsorbantie staat hierbij in relatie met de concentratie ervan 
(Reusch 2013). De absorbantie van licht kan bij verschillende golflengten online worden opgemeten, 
waardoor de concentratie ook online kan worden opgevolgd.  
Bij een CZV meting wordt een hele brede waaier aan oxideerbare componenten opgemeten. Er kunnen 
bepaalde golflengtes gevonden worden die een inschatting kunnen geven van de CZV waarop de 
sturing van de technieken kan worden afgesteld. De correlatie tussen bepaalde golflengtes en de CZV 
zijn verschillend bij verschillende types afvalwater. Bepaalde golflengtes komen overeen met 
chemische bindingen die in sommige afvalwaters voor een groot deel de CZV bepalen, terwijl in een 
ander afvalwater voornamelijk andere chemische bindingen die CZV kunnen veroorzaken. De 
correlatie tussen de CZV en de absorbantie bij de zelfde golflengte zal dus helemaal anders liggen bij 
de verschillende afvalwaters. Dit betekent ook dat een bepaalde zuiveringstechniek die niet 
gelijkwaardig alle CZV-componenten verwijdert (en bepaalde componenten gemakkelijker verwijdert) 
ook een invloed zal hebben op de correlatie tussen de absorbantie bij bepaalde golflengtes en de CZV.  
Het is algemeen gekend dat de CZV in stortplaatspercolaat voornamelijk afkomstig is van humus- en 
fulvine zuren. Het aandeel van humuszuren werd ook eerder kort aangetoond in hoofdstuk 5.7.3 waar 
werd besloten dat 23,2 % van de CZV afkomstig is van humuszuren. Humuszuren vertonen een sterke 
absorbantie in het gehele gemeten UV-VIS gebied van 200 nm tot 800 nm, maar bijzonder bij UV-
gebied omwille van de aanwezigheid van aromatische verbindingen. Chen et al. (2002) toonde aan dat 
deze humuszuren over het gebied van 200 – 800 nm een grotere absorbantie vertoonden dan 
polyfenolrijke fulvinezuren dat op zijn beurt een hogere absorbantie kende dan koolwaterstofrijke 
fulvinezuren bij een gelijke concentratie aan koolstof. De laatste fractie blijkt ook niet te absorberen 
in het zichtbaar gebied en is dus kleurloos, terwijl de humuszuren het meeste gekleurd zijn (Chen et 
al. 2002) 
Humuszuren hebben ook een groter moleculair gewicht dan de fulvine zuren. Campagna et al. (2013) 
verdeelde de organische fractie van stortplaatspercolaat in verschillende moleculaire groottes en mat 
daarbij zowel CZV als UV-absorbantie. Het resultaat was dat als de polluenten met moleculair gewicht 
tussen 100 Da en 500 Da werden verwijderd uit het staal, de absorbantie bij 254 nm zeer sterk was 
gedaald (> 90%), terwijl de CZV nog steeds 44% van de initiële waarde had. Dit bevestigd dat een enkele 
golflengte geen goede indicatie is voor de CZV wanneer bepaalde technieken niet gelijkmatig alle 
molecuulgroottes van de polluenten verwijderen.  
Om deze reden moet de correlatie tussen CZV en UV-VIS spectra niet alleen per afvalwater worden 
bepaald maar ook per techniek.  
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9.1.2 Resultaten en bespreking 
9.1.2.1 Coagulatie/flocculatie 
In Figuur 126 wordt bij de golflengte van 254 nm, 265 nm en 320 nm de correlatie gelegd tussen de 
UV-VIS absorbantie en de CZV bij een afvalwater dat coagulatie onderging met ijzertrichloride.  Figuur 
126 toont aan dat de beste correlatie voor tussen de CZV en de absorbantie bij de lagere golflengtes 
van 254 en 265 nm terug te vinden zijn. De absorbantie bij 254 nm heeft een correlatie met de CZV 
met een R² van 0,96.  
 
Figuur 118: correlatie tussen absorbantie en CZV bij verschillende golflengtes van afvalwater afkomstig van IMOG, behandeld 
met ijzertrichloride. (CZV: 1378, pH 7,9) 
In Figuur 119 wordt bij een golflengte van 254 nm de correlatie vergeleken bij behandeling van het 
percolaat van IMOG enerzijds en dat van Vanheede landfill solution anderzijds. Uit de figuur valt af te 
leiden dat het type coagulant geen effect heeft op de correlatie tussen de absorbantie en de CZV. Bij 
beide bedrijven liggen de grafieken van zowel PAC als ijzertrichloride erg dicht bij elkaar. Er is echter 
wel een groot verschil te ontdekken tussen de verschillende afvalwaters. Bij een zelfde absorbantie bij 
254 nm blijkt er een veel grotere CZV aanwezig te zijn in het afvalwater van Vanheede landfill solutions 
dan bij het afvalwater van IMOG. Hieruit valt de belangrijke conclusie dat de correlatie tussen 
absorbantie bij 254 nm en CZV bedrijfsafhankelijk is, en dus telkens opnieuw moet worden bepaald bij 
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Figuur 119: correlatie tussen absorbantie bij 254 nm en CZV bij afvalwater behandeld met ijzertrichloride (Fe) en 
polyaluminiumchloride (PAC) bij IMOG en Vanheede landfill solutions (VH) 
Bij Figuur 120 zijn de resultaten weergegeven waarbij de correlatie wordt gelegd tussen absorbantie 
bij 254 nm en CZV bij 3 stalen die op een verschillend tijdstip werden genomen. Zoals te zien in de 
figuur is er tussen de verschillende stalen ook geen uitgesproken correlatie. In functie van de tijd en 
van regenval gaat de CZV wellicht ook veranderen, waarbij er naast totale CZV concentratie er zich ook 
variaties gaan voordoen in de componenten binnen het percolaat zelf. Dit zou kunnen verklaren 
waarom de correlatie tussen UV254 anders is op verschillende tijdstippen. 
y = 0,0075x - 0,5217
R² = 0,9876
y = 0,0069x - 0,1695
R² = 0,9499
y = 0,0072x - 7,601
R² = 0,9668
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Figuur 120: correlatie tussen absorbantie bij 254 nm en CZV bij 3 verschillende stalen uit een verschillende periode. Boven: 
IMOG, onder: Vanheede landfill solutions. Alle stalen behandeld met ijzertrichloride 
Opvallend in beide figuren (Figuur 120 en Figuur 119) is dat wel steeds de hellingen van de 
verschillende stalen ongeveer gelijk zijn bij een verschillend tijdstip of bij een verschillend bedrijf. Dit 
kan aantonen dat de verwijdering van CZV die absorbantie vertoont bij 254 nm, nl. de aromatische 
componenten, wel een uitstekende correlatie vertoont met de absorbantie. Het verschil aan de 
verwachtte CZV bij een absorbantie gelijk aan nul staat dan gelijk aan de CZV die niet absorbeert bij 
254 nm. Deze waarde varieert in functie van de tijd en is verschillend van bedrijf tot bedrijf.  
De correlatie tussen de verwijdering van CZV en de verwijdering van absorbantie bij 254 nm na 
coagulatie wordt aangetoond in Figuur 121. In deze figuur is er een duidelijk verband te zien tussen de 
verwijdering van absorbantie bij 254 nm en verwijdering van CZV, ondanks het gebruik van 
verschillende resultaten van bij verschillende bedrijven en op verschillende tijdstippen. Het verschil in 
absorbantie voor en na coagulatie kan dus gebruikt worden om een inschatting te geven van de 
verwijdering van CZV. De spreiding van de resultaten geeft evenwel aan dat er een relatief grote fout 
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Figuur 121: absorbantieverwijdering in functie van CZV-verwijdering na coagulatie 
9.1.2.2 Elektrocoagulatie 
Aangezien er geen elektrocoagulatie experimenten in het labo zijn uitgevoerd en er op pilootschaal 
door Noah Water Solutions eerst werd geoptimaliseerd alvorens staal werd genomen, zijn er minder 
resultaten van UV-VIS absorbantiemetingen beschikbaar voor deze techniek. De resultaten van de 
correlatie tussen de absorbantie bij 254 nm en CZV bij behandeling van elektrocoagulatie worden in 
Figuur 122 vergeleken met behandeling met PAC. Uit de figuur kan worden afgeleid dat het verband 
dat bij chemische coagulatie werd teruggevonden, niet terug kan worden gevonden in het geval van 
elektrocoagulatie. Hieruit kan worden besloten dat de invloed van elektrocoagulatie op de verzameling 
van componenten CZV anders is dan bij behandeling met chemische coagulatie. De steilere helling 
insinueert dat de verwijdering van aromatische componenten efficiënter verloopt bij ECF, gezien er in 
verhouding meer absorbantievermindering is per verwijderde CZV. Een andere mogelijkheid is dat de 
elektronenstroom in het systeem er voor zorgt dat aromaten worden afgebroken en gedeeltelijk 
achterblijft als een kleinere component die eveneens CZV veroorzaakt. Op die manier kunnen er veel 
aromatische componenten worden verwijderd, zonder dat de CZV daarom veel daalt.  
 
Figuur 122: vergelijking in correlatie tussen absorbantie bij 254 nm en CZV na behandeling met elektrocoagulatie en coagulatie 
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Er zijn te weinig resultaten voor handen om een correlatie tussen de absorbantieverwijdering bij 254 
nm en de CZV-verwijdering vast te kunnen stellen.  
9.1.2.3 Ozonisatie 
In sectie 5.8.3.2 werd reeds besproken dat de verwijdering in absorbantie bij 254 nm een duidelijk 
ander verloop kende als de CZV verwijdering in functie van de relatieve dosering. Onderstaand in 
Figuur 123 worden beide grafieken nog eens samen weergegeven. Ozonisatie zorgt voor een grote 
verwijdering aan aromatische componenten waardoor de reductie van absorbantie bij een golflengte 
van 254 nm hoog is. De aromatische componenten worden echter niet onmiddellijk verwijderd maar 
omgezet in andere producten die nog steeds een CZV hebben, maar minder absorberen bij een 
golflengte van 254 nm. De correlatie tussen absorbantie bij 254 nm en CZV die voor behandeling gelde, 
is dus niet meer geldig na behandeling met ozonisatie.  
Dat er toch een correlatie is tussen absorbantie bij 254 nm en CZV, is te zien in Figuur 124. Bij ieder 
staal met verschillende initiële concentratie afzonderlijk is een lineaire correlatie terug te vinden. De 
helling van de trendlijnen zijn ongeveer gelijk. Na ozonisatie is het verminderen van 1 mg/l CZV goed 
voor een vermindering van ongeveer 0,02 tot 0,05 cm-1 absorbantie. Zo lijkt er wel een correlatie te 
zijn tussen absorbantie en CZV-verwijdering, maar geen algemene correlatie tussen absorbantie bij en 
254 nm en CZV zelf. De grafiek toont eveneens aan dat er toch nog een significante hoeveelheid CZV 
in het effluent kan zitten, wanneer de absorbantie bij 254 nm nul wordt, wanneer de correlatie zich zo 
ver door trekt. Bij sterk geconcentreerde stalen kan deze golflengte dus best niet gekozen worden om 
de CZV te voorspellen wanneer er een lage effluentconcentratie gewenst is.  
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Figuur 124: correlaties tussen absorbantie bij 254 nm en CZV bij stalen van verschillende concentraties 
De relatief gelijke hellingsgraad van de verschillende grafieken in Figuur 124 doet vermoeden dat er 
een lineaire correlatie bestaat tussen de verwijdering van absorbantie bij 254 nm en CZV-verwijdering. 
Dit blijkt volgens de uiteengezette resultaten in Figuur 125. Uit de resultaten blijkt dat de correlatie 
eerder een kwadratisch verband is, waarbij er eerst een hoge absorbantieverwijdering is bij een lage 
CZV-verwijdering, maar wanneer de CZV-verwijdering verder verhoogd er een slechts kleinere 
verhoging in absorbantie wordt waargenomen. Aangezien toch correlatie kan worden aangetoond, is 
het ook mogelijk om na ozonisatie de UV-verwijdering te gebruiken om een ruwe inschatting te doen 
naar de CZV-verwijdering.  
 
Figuur 125: absorbantieverwijdering in functie van CZV-verwijdering na ozonisatie 
9.1.2.4 Actief kool 
In de validatietest bij het percolaat van Vanheede landfill solutions werd een kolomtest uitgevoerd 
waarbij de kolom tot bijna volledige verzadiging ging in CZV. Na 274 bedvolumes bereikte het CZV 
gehalte in het effluent een waarde van 95% van het influent. Naast het verloop van de CZV is ook het 
verloop van de UV absorbantie bij 254 nm opgemeten. De resultaten hiervan zijn terug te vinden in 
y = 0,0196x - 6,3289
y = 0,0501x - 33,472
y = 0,017x - 15,491
y = 0,0414x - 58,204
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Figuur 126. Bij een biologische behandeling blijkt er geen verwijdering van componenten te zijn die 
absorberen bij 254 nm. De absorbantiegrafiek van ligt slechts iets lager dan bij het influent met een 
gemiddelde verwijdering van 10%. Terwijl er na 280 bedvolumes bijna volledige verzadiging is van CZV, 
blijken toch nog veel stoffen die absorberen bij 254 nm weerhouden in het AK, gezien er zelfs op het 
laatste nog een verwijdering is van 54%. Dit is afgebeeld op Figuur 127. Bij de UV254 absobantie is er 
dus nog helemaal geen verzadiging te merken. Hieruit valt af te leiden dat de aromatische 
componenten slecht behandelbaar zijn met een biologische zuiveringstechniek. De aromatische 
stoffen, die wel goed worden weerhouden door het actieve kool, hebben slechts een klein aandeel in 
de totale CZV.  
 
Figuur 126: UV absorptie bij 254nm bij de verschillende tussenstappen in de zuiveringstrein bij het behandelen van 
stortplaatspercolaat van Vanheede landfill solutions 
 
 
Figuur 127: Het verloop van de concentratie UV (254 nm) en CZV in het effluent in vergelijking met het influent bij de 
validatietest bij Vanheede landfill solutions 
Door de lineaire stijging van de CZV in functie van het aantal doorlopen bedvolumes van de filter en 
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CZV en absorbantie bij 254 nm na behandeling met actief kool. De correlatie staat afgebeeld in Figuur 
128.  
 
Figuur 128: absorbantie bij 254 nm in functie van de CZV na actief kool filtratie van behandeld stortplaatspercolaat van 
Vanheede landfill solutions 
Ook bij actief kool is er overigens een correlatie tussen de verwijdering van absorbantie bij 254 nm 
en de verwijdering van CZV. Net als bij ozonisatie is er geen lineair, maar kwadratisch verband tussen 
de twee parameters. De resultaten zijn weergegeven in Figuur 129.  
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9.2 EEM 
EEM is de afkorting voor Excitation Emission Matrices, wat een analysetechniek is die toegepast wordt 
op basis van fluorescentie spectroscopie. Net zoals bij UV-VIS spectroscopie wordt hier met straling 
gewerkt. Bij één meting wordt een enkele golflengte door het staal gestuurd waarbij bepaalde stoffen 
kunnen fluoresceren (de straling opnemen en op eenzelfde of andere golflengte vervolgens terug 
uitstralen). Het spectrum van dit uitgezonden licht (emissie) wordt gemeten. Bij EEM wordt een heel 
spectrum aan golflengtes één voor één door het staal gestuurd. Per golflengte excitatie wordt er dus 
de sterkte van de emissie bij een spectrum aan golflengtes opgemeten. Op die manier ontstaat een 
3D-grafiek zoals in Figuur 130.  
 
Figuur 130: 3D resultaat van een fluorescentiemeeting met EEM (Zellweger et al. 2015) 
Bepaalde combinaties van excitatie- en emissiegolflengten kunnen in verband gebracht worden met 
bepaalde stoffen. In Figuur 131 zijn een aantal van de mogelijke componenten weergegeven met hun 
specifieke excitatie- en emissiegolflengten. (Chen et al. 2003) 
 
Figuur 131: Excitatie-emissie voor verschillende componenten in stortplaatspercolaat  (Chen et al. 2003) 
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Aangezien CZV geen informatie geeft over de specifieke componenten in de opgeloste organische 
koolstof en EEM fluorescentiespectroscopie dit wel doet, is deze laatste interessanter om meer te 
vertellen over de werking van de zuiveringstechnieken. Het biedt de mogelijkheid om een beter idee 
te krijgen over welke techniek voor welke componenten best kan worden ingezet. Een afvalwater met 
een gelijke CZV kan toch volledig verschillend zijn van inhoud, waar er met een techniek als deze toch 
meer info over de inhoud gekend is. Het feit dat EEM fluorescentiespectroscopie ook online 
opgemeten kan worden biedt een ander belangrijk voordeel over het gebruik van CZV als 
processturingsparameter, waar er een bepaalde tijd nodig is vooraleer de resultaten gekend zijn, en 
die dan manueel moeten worden verwerkt. Deze techniek heeft dus dezelfde voordelen als UV-VIS 
spectroscopie tegenover CZV maar kan potentieel meer informatie over de verschillende 
componenten binnen de CZV bieden.  
Via de fluorescentie metingen is het mogelijk om te bekijken welke techniek welke componenten het 
efficiëntst verwijderd. Figuur 132 geeft een EEM spectrum weer van een influent en het zelfde influent 
na biologische behandeling. Als het influent vergeleken wordt met Figuur 131 kan worden besloten 
dat het afvalwater vooral zwaar beladen is met fulvine zuren of met humusachtigen in het 
fulvinezuurachtige gebied. Daarnaast is er ook een duidelijke uitloper in het humuszure gebied. Links 
onderaan de figuur is eveneens een piek in emissie terug te vinden. Dit ligt in het gebied met 
aromatische proteïnen, maar de regio wordt ook aan BZV gelinkt (Zie BOD op Figuur 132). Wanneer 
de rechter figuur wordt vergeleken met de linker figuur is te zien dat de meeste gebieden ongeveer 
dezelfde blijven behalve dit laatst besproken gebied links onder. Het is duidelijk dat de BZV-
verwijdering na biologische behandeling hiervoor de reden is.  
 
Figuur 132: EEM spectrum van links: influent, rechts: na biologie. Afvalwater van Vanheede landfill solutions 
In Figuur 133 wordt het effluent van een met coagulatie/flocculatie behandeld stortplaatspercolaat 
vergeleken met zijn influent. Als eerste kan worden opgemerkt dat de schaal van de figuur na 
behandeling gehalveerd is tegenover het influent. Slechts de helft van de fluorescerende 
componenten is dus terug te vinden in het effluent in vergelijking met het influent. In het gebied tussen 
de humuszuren en fulvinezuren is er een in verhouding grotere verwijdering dan op andere locaties. 
Deze regio wordt echter niet aan een bepaalde stoffengroep of component gelinkt. Het gaat mogelijks 
om een overlapping tussen verschillende pieken die daar verminderd is. Voorts kan ook een klein 
verschil worden opgemerkt in de regio linksonder die gelinkt wordt aan de BZV. Het lijkt of in 
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verhouding met de rest deze componenten iets minder goed zijn verwijderd. Dit bevestigd het 
vermoeden dat coagulatie/flocculatie in verhouding meer recalcitrante CZV verwijderd dan BZV.  
 
Figuur 133: EEM spectrum van links: na biologie, rechts: na C/F. Afvalwater van IMOG 
In Figuur 134 wordt op een gelijkaardige manier het effluent van een met elektrocoagulatie behandeld 
afvalwater vergeleken met de EEM resultaten van het influent. Net zoals bij de totale fluorescentie 
wordt opgemerkt (zie verder), kan ook hier worden vastgesteld dat de schaal minder is verminderd 
dan bij de stalen voor coagulatie/flocculatie het geval was, hoewel de CZV verwijdering groter is. Er is 
wel een piek verlaagd in het humuszure gebied in vergelijking met de andere regio’s. Dit wijst er op 
dat elektrocoagulatie een voorkeur heeft voor het verwijderen van grotere componenten.  
 
Figuur 134: spectrum van links: na biologie, rechts: na ECF. Afvalwater van IMOG 
In Figuur 135 wordt bij de vergelijking tussen geozoniseerd stortplaatspercolaat en zijn influent iets 
gelijkaardigs ervaren. De pieken bij de fulvinezuren en het BZV-gebied en dus kleinere componenten 
zijn vergroot, terwijl de piek in het gebied bij de humuszuren vervaagd is. Deze grafiek lijkt dus ook de 
eerdere bevindingen te bevestigen. Bij ozoniseren van percolaat worden de grotere componenten in 
kleinere componenten afgebroken waarbij er een stijging is in biodegradeerbaarheid, die hier is af te 
leiden uit de vergroting van de piek links onder de grafiek. Toch is dit effect maar beperkt volgens 
onderstaande figuur. De piek in het gebied met de humuszuren is namelijk niet echt verkleind, maar 
wel vervaagd. Het effect wordt vooral bevestigd doordat de andere pieken wel groter worden.   
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Figuur 135: EEM spectrum van links: na biologie, rechts: na ozonisatie. Afvalwater van IMOG 
In Figuur 136 worden in volgorde de resultaten van de verschillende tussenstappen weergegeven van 
bij de piloottest op de site van Vanheede landfill solutions. De grafiek van het stortplaatspercolaat dat  
bij dit experiment als influent werd gemeten is zeer gelijkaardig aan eenzelfde staal afkomstig van 
IMOG zoals op Figuur 132. Het verschil zit hem in de schaal, waaruit – net zoals bij de CZV – de 
concentratie van verontreinigingen veel hoger is bij het percolaat van Vanheede landfill solutions als 
bij IMOG. Ook hier wordt bevestigd dat de piek linksonder de grafiek die gelinkt wordt aan BZV volgens 
Figuur 131, verdwijnt na biologische behandeling. Verder kan worden opgemerkt dat er een reductie 
in humuszuren plaatsvindt tijdens de biologische behandeling, gezien de piek daar verkleint. 
Linksonder op Figuur 136 staat de grafiek met de resultaten van het staal dat werd behandeld met 
elektrocoagulatie. Gezien de schaal verkleint, de piek bij humuszuren is verdwenen en de pieken bij de 
BZV en de fulvinezuren is vergroot, kan er worden besloten dat er bij elektrocoagulatie voornamelijk 
grotere componenten zoals humuszuren worden verwijderd. In verhouding wordt er meer humuszuur 
verwijderd dan kleinere componenten zoals fulvinezuren of biologisch afbreekbare componenten. De 
grafiek rechtsonder op de figuur kent tot slot een andere indeling dan bij de andere reeds besproken 
grafieken. Een grote piek is te ontwaren in de regio die gelinkt wordt aan humuszuren vanuit de zee 
volgens (Chen et al. 2003). De schaal van de grafiek is echter erg klein waardoor deze component 
onzichtbaar is op alle andere figuren.  
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Figuur 136: EEM grafieken bij piloottest op de site van Vanheede landfill solutions. Met linksboven: influent, rechtsboven: na 
SBR, linksonder: na ECF en rechtsonder na actief kool filtratie 
PARAFAC 
Via PARAFAC is het mogelijk om softwarematig verschillende componenten af te zonderen in de 
grafieken en te kwantificeren door interferenties en overlapping weg te filteren. Het is een algoritme 
dat gebruikt wordt om de data in drie dimensies te analyseren (Cuss et al. 2014; Murphy et al. 2013).  
Eerder werden op basis van Figuur 131 al 3 componenten toegewezen aan de bovenstaande EEM’s: 
een piek in de regio van de humuszuren, fulvinezuren en proteïne achtigen, wat ook aan BZV wordt 
gelinkt. Na PARAFAC analyse van enkele resultaten behaald op laboschaal met stortplaatspercolaat 
van Vanheede Landfill Solutions, worden eveneens 3 componenten geïdentificeerd met een 
consistentie van 96%. De drie pieken worden afzonderlijk afgebeeld op Figuur 137. (opgelet: assen zijn 
omgekeerd in vergelijking met vorig besproken grafieken)  
Component 1 bestaat uit twee pieken. De grootste piek die een gebied bestrijkt van Ex/Em 250-
290/410-450 nm wordt geassocieerd met humusachtige componenten van mogelijk microbiologische 
origine (Lee & Hur 2016), terwijl de piek bij Ex/Em 320/450 nm wordt geassocieerd met aromatische 
en alifatische componenten die tot de fulvinezuurachtige componenten behoren (Baker & Curry 2004). 
Component 2 heeft een piek bij Ex/Em 270/340 nm en wordt geassocieerd met proteïnen zoals 
tryptofaan (Ye et al. 2016). Component 3 tot slot heeft een piek bij 250/460 nm en wordt geassocieerd 
met humuszuren die fluoresceren in het zichtbare gebied. (Bieroza et al. 2011) Ook de twee kleinere 
pieken die bij Ex 300 nm en 360 nm worden aan humusachtige componenten toegeschreven.  
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Figuur 137: 3 afgezonderde componenten via PARAFAC analyse. Links component 1 (C1), midden component 2 (C2) en rechts 
component 3 (C3) 
Via PARAFAC analyse en de isolatie van de verschillende componenten is het mogelijk om de kwantiteit 
ervan te bepalen. Het resultaat van een voorbeeld uit het labo is te zien in Figuur 138. Er kan 40% 
fluorescentieverwijdering worden opgemerkt bij component 1 na coagulatie/flocculatie met 
ijzertrichloride. De verwijdering met ijzertrichloride is voor alle componenten duidelijk beter dan bij 
polyaluminiumchloride (PACl).  
 
Figuur 138: fluorescentie intensiteit van de 3 PARAFAC componenten in onbehandeld en behandeld percolaat van Vanheede 
landfill solutions 
Totale fluorescentie  
De meest simpele methode van verwerking is de volledige fluorescentie vergelijken met de CZV. In 
Figuur 139 worden de resultaten van de totale fluorescentie gegeven voor de verschillende 
tussenstappen bij de drie geteste zuiveringstreinen op pilootschaal op de site van IMOG. Het resultaat 
is iet wat anders dan het resultaat van de CZV, aangezien op deze figuur de verwijdering van totale 
fluorescentie het grootst is bij ozonisatie, terwijl de grootste CZV verwijdering bij elektrocoagulatie 
werd terug gevonden. Toch toont Figuur 140 aan dat er een redelijk goede correlatie bestaat tussen 
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lage fluorescentie die nadert tot nul, is er nog steeds CZV aanwezig. Hieruit kan worden besloten dat 
wellicht niet alle CZV ook fluorescerende eigenschappen heeft.  
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9.3 Conclusie 
In dit hoofdstuk werden twee meettechnieken (UV-VIS spectroscopie en fluorescentiespectroscopie)  
getest met oog op het online meten en analyseren van stortplaatspercolaat voor en na behandeling. 
Via online meting kan de waterzuivering dan worden aangestuurd en geautomatiseerd. In de eerste 
plaats werd gezocht of de technieken geschikt waren voor het voorspellen van de CZV, gezien deze 
parameter tijdens dit project als basisparameter werd beschouwd om hierop de aansturing af te 
stellen.  
Bij beide technieken kon er een link tussen de resultaten en CZV gelegd worden. Bij UV-VIS 
spectroscopie kunnen een aantal golflengtes geselecteerd worden die een duidelijke link met de CZV 
vertonen. Vooral absorbantie bij een golflengte van 254 nm lijkt een goede correlatie met de CZV te 
hebben. De correlatie verandert echter na behandeling en is afhankelijk van de gebruikte techniek. 
Daarnaast is de correlatie ook verschillend bij verschillende afvalwaters en op verschillende 
momenten. Wanneer UV gebruikt wordt om de CZV te voorspellen zal er dus een geregelde kalibratie 
moeten gebeuren van de correlatie die in het systeem gebruikt wordt. Via de absorbantie bij 254 nm 
wordt niet alle CZV opgemeten. Bij sommige technieken is het mogelijk dat de absorbantie bij 254 nm 
nadert naar nul, terwijl er toch nog een significante hoeveelheid CZV aanwezig is. Ook bij 
fluorescentiespectroscopie kon er een link gelegd worden tussen de totale fluorescentie en de CZV. 
Toch toonden de resultaten dat er ook verschillen tussen fluorescentieverwijdering en CZV 
verwijdering kan zitten. Bovendien zijn er te weinig resultaten beschikbaar om na te gaan of – net zoals 
bij UV-VIS – de correlatie eveneens afhankelijk is van techniek, tijdstip en locatie.  
In vergelijking met een CZV meting zeggen de resultaten van beide technieken veel meer over wat nu 
exact verwijderd wordt. Op die manier kan uit de resultaten worden gehaald welke techniek welke 
soort CZV verwijderd. Toch blijft de toepassing hiervan beperkt, gezien de beperkte kennis van alle 
verschillende soorten organische componenten die in stortplaatspercolaat voorkomen. Bij gebruik van 
UV-VIS kunnen bepaalde golflengten gelinkt worden aan bepaalde verbindingen waardoor er 
informatie is over de werking van de gebruikte technieken, maar het lijkt niet mogelijk om de 
concentratie specifieke componenten af te leiden uit de resultaten. Bij fluorescentiespectroscopie is 
het via software wel mogelijk om specifieke componenten af te leiden en te isoleren zodat het kan 
gekwantificeerd worden. De kennis van deze specifieke componenten is momenteel nog beperkt tot 
een afscheiding in verschillende gebieden waarbij onder andere humuszuren, fulvinezuren en 
proteïneachtige componenten kunnen worden onderscheiden. De techniek is daarom erg beloftevol 
indien er meer onderzoek gebeurt naar de componenten aanwezig in stortplaatspercolaat, zodat ze 
beter gespecifieerd kunnen worden.   
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10. Conclusies  
Storten was in het verleden de meest gebruikte verwerkingsmethode van afval. Tegenwoordig wordt 
storten meer gebruikt als een laatste redmiddel in de verwerking van afval. Toch brengen de 
stortplaatsen uit het verleden, net als deze stortplaatsen die tegenwoordig nog gebruikt worden 
vandaag, nog problemen met zich mee. Ze creëren een afvalwater dat stortplaatspercolaat wordt 
genoemd.  
In dit project wordt gefocust op percolaat dat hoofdzakelijk afkomstig is van oudere stortplaatsen of 
waarvan het afvalwater een ouder stortplaatspercolaat typeert door recirculatie. Hierin is slechts een 
beperkte fractie biodegradeerbaar, is er een hoge ammoniumconcentratie en een hoge concentratie 
recalcitrante chemische zuurstofvraag.  
Uit de literatuur blijkt dat een klassieke biologische zuivering zoals een actief slib systeem erg geschikt 
is voor de verwijdering van BZV en stikstofcomponenten in dit type afvalwater. Vele andere 
parameters, met CZV voorop, worden echter niet of onvoldoende verwijderd door dergelijke 
biologische zuivering. Daarnaast blijkt ook actief kool filtratrie hoge verwijderingen te kunnen halen, 
maar kan het economisch interessant zijn om te combineren met een van de andere 
zuiveringstechnieken die in de literatuur talrijk naar voor komen als mogelijks geschikt voor het 
behandelen van stortplaatspercolaat. Algemeen blijkt een enkele zuiveringstechniek er zelden of nooit 
er in te slagen om voor alle probleemparameters voldoende verwijderingsefficiëntie te voorzien zodat 
de lozingsnormen voor Vlaanderen kunnen worden gehaald.  
Daarom zijn op basis van de literatuur een aantal technieken geselecteerd en gescreend op laboschaal. 
De technieken werden eerst individueel gescreend en geoptimaliseerd, alvorens de meest interessante 
technieken in combinatie werden getest om zo een hogere verwijdering van polluenten te halen. Uit 
de screening van fysicochemische technieken blijkt o.a. coagulatie/flocculatie een redelijke CZV-
verwijdering teweeg te brengen, met ijzertrichloride als meest performant coagulant. Bij optimalisatie 
door de pH te verlagen naar pH 5 kunnen er met een beperkte relatieve dosering van 0,35 mg FeCl3/mg 
CZV0 verwijderingsrendementen gehaald worden van 40 à 50% voor de CZV. In een later stadium van 
het onderzoek werd bij een preliminaire test met elektrocoagulatie een gelijkaardig resultaat behaald. 
Actieve kool blijkt veruit de beste CZV verwijdering teweeg te brengen. Toch moet gekeken worden 
naar welke soort actief kool gebruikt wordt, gezien dit een groot voordeel m.b.t. de looptijd met zich 
mee kan brengen. Hier werd gekozen voor ‘organosorb 10 AA’, een actief kool soort met grotere 
mesoporiën dan de standaardversie. UV gebaseerde technieken bleken in het labo onvoldoende te 
werken om verder de testen. Oxidatietechnieken als Fenton en ozon bewezen dan wel hun potentieel. 
Bij Fenton echter blijkt de verwijdering amper hoger te zijn dan bij coagulatie/flocculatie, terwijl het 
grootste deel van de verwijdering op hetzelfde principe is gebaseerd, en er meer en duurdere 
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chemicaliën moeten worden toegevoegd. Ozon breekt niet enkel CZV af, maar produceert ook BZV, 
dat eventueel in een biologische zuiveringsstap kan verwijderd worden.  
Aangezien individuele technieken op zichzelf onvoldoende polluenten blijken te verwijderen om de 
lozingsnormen te halen werden ze ook in combinatie getest. Interessant was ook om na te gaan of de 
combinatie van technieken elkaar kon versterken in efficiëntie. Als eerste kon worden besloten dat het 
de moeite loont om het effluent van een ozonisatiestap terug te sturen naar een biologische zuivering. 
De gevormde BZV wordt er even efficiënt afgebroken dan in onbehandeld influent. De voorwaarde 
voor een goede werking is wel dat het geozoniseerd effluent samen met onbehandeld effluent wordt 
gevoed in de biologische zuiveringstechniek. Eerst het influent ozoniseren en dan pas biologisch 
behandelen blijkt minder goed te werken. Daarnaast werd vooral de invloed van verschillende 
technieken getest op de werking van de actieve kool, dat best als polishingstap wordt gekozen gezien 
de hoge verwijdering maar beperkte capaciteit. Uit de resultaten bleek duidelijk dat het verlagen van 
de CZV in het influent, er voor zorgt dat de actieve kool langer mee gaat. In principe is de vermindering 
van CZV evenredig met de verlenging van de looptijd van het actieve kool. In sommige gevallen blijkt 
de actieve kool echter nog beter te werken. In geval van elektrocoagulatie blijkt uit een kolomtest dat 
de actieve kool trager verzadigd na voorbehandeling, ook al wordt het beladen met eenzelfde CZV. Bij 
coagulatie/flocculatie zijn er resultaten die eenzelfde effect aantonen, maar deze worden niet bij alle 
resultaten bevestigd. Mogelijks liggen het verwijderen van grotere polluenten die poriën verstoppen 
en de lagere pH aan de oorsprong van de hogere efficiëntie van de actieve kool. Technieken op basis 
van oxidatie tenslotte hebben eveneens geen negatief effect op de werking van de actieve kool, 
ondanks dat polluenten na oxidatie hydrofieler worden. Dit effect wordt namelijk gecompenseerd 
doordat de organische structuren verkleind worden na oxidatie, waardoor de poriën van het actieve 
kool nuttiger kunnen worden gebruikt.  
Tijdens een validatietest in het labo waar een gehele zuiveringstrein werd getest, werd duidelijk dat 
met een zuiveringstrein van SBR – C/F – AK de concentratie van de meeste probleemparameters 
voldoende kan gereduceerd worden om tot onder de lozingsnorm te geraken. Uitzondering is de 
geleidbaarheid en boor die de lozingsnorm niet halen. 
Op pilootschaal werd gekozen om op de site van IMOG drie treinen te testen en te vergelijken 
bestaande uit SBR en AK en variërend van secundaire zuivering: coagulatie/flocculatie, 
elektrocoagulatie en ozonisatie. De SBR die gemeenschappelijk voor alle zuiveringstreinen op volle 
schaal werd gebruikt bleek efficiënt in verwijdering van BZV en ammonium. Wel bleef een kleine 
hoeveelheid nitraat achter in het effluent, dat evenwel via natuurlijke zuivering in plantenvijvers kon 
worden verwijderd. Van de secundaire technieken bleek elektrocoagulatie de meest efficiënte te zijn 
met 47,6% verwijdering voor CZV. Daarnaast werden ook het meeste zware metalen verwijderd. Toch 
werd ook hier de norm niet gehaald voor boor. De vergelijking in efficiëntie van de actieve kool is 
moeilijk te maken omdat er nog onvoldoende verschil merkbaar is tussen de drie treinen na 12 
bedvolumes. 
De zuiveringstrein met elektrocoagulatie als secundaire zuivering werd opnieuw getest op de site van 
Vanheede bij hogere influentconcentraties, waarbij de doorslagcurve werd opgevolgd en vergeleken 
werd met een trein die enkel uit SBR en AK bestond. Bij deze laatste zuiveringstrein is wellicht iets 
misgelopen met de actief kool filter, gezien deze veel vroeger dan verwacht doorbrak. Om de 
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zuiveringstrein met elektrocoagulatie te vergelijken voor de looptijd, werd dus beter vergeleken met 
de resultaten op laboschaal. Daaruit bleek dat de elektrocoagulatie voor een extra efficiëntie zorgt bij 
de actieve kool, bovenop het voordeel dat de CZV belading al verlaagd wordt. De CZV-verwijdering lag 
gemiddeld echter een stukje lager dan bij de test bij IMOG. Naast de langere looptijd van de actieve 
kool bleek de elektrocoagulatie ook een noodzakelijke tussenstap om enkele probleemparameters te 
verwijderen tot onder de lozingsnorm. Toch werden opnieuw niet alle lozingsnormen gehaald. Nikkel, 
boor en de conductiviteit bevonden zich nog boven de lozingsnorm, en worden net als bij de andere 
geteste technieken onvoldoende verwijderd om dit wel te kunnen doen.  
Tot slot werden ook metingen gedaan bij een zuiveringstrein met membraanfiltratie op volle schaal. 
Hoewel er voor vele parameters hoge verwijderingsrendementen worden gehaald door de combinatie 
van MBR met ultrafiltratie en nanofiltratie, bleken dezelfde problemen terug te komen. Ondanks een 
serieuze reductie van de hoge influent CZV werd de Vlaamse effluentnorm niet gehaald na 
nanofiltratie. Daarnaast kwamen ook hier de gekende problemen met boor en de conductiviteit terug. 
De concentraatstroom die gecreëerd wordt, moet worden behandeld met andere technieken zoals 
met actief kool filtratie en coagulatie flocculatie en kan gedeeltelijk terug gestuurd worden.  
Het produceren van deze concentraatstroom vormt een probleem voor de vergelijking in kostprijs. 
Gezien het concentraat met hierboven besproken technieken verder behandeld zou moeten worden, 
zou de kostprijs van de membraanfiltratietechnieken bovenop de kosten van de andere technieken 
komen, indien de zelfde rekenmethodes en verwijderingsrendementen worden gehanteerd. Er is 
evenwel onvoldoende informatie verzameld over de eventuele verhoging in rendement (verwijdering 
en kosten) van de besproken technieken wanneer ze worden beladen met een concentraat, waardoor 
een vergelijking van prijs niet volledig correct zou zijn. Wel werden de andere geteste zuiveringstreinen 
vergeleken. De kostprijscalculatie in dit project is erg afhankelijk van de influentconcentraties en de 
verwijderingsefficiënties van bepaalde technieken. De gebruikte prijzen werden veelal uit de literatuur 
gehaald en moeten daarom met grote voorzichtigheid worden geïnterpreteerd. Toch indiceren de 
berekeningen dat er geen al te groot verschil is in kostprijs tussen de drie geteste zuiveringstechnieken 
bij IMOG. Door de voorzichtigheid waarmee de resultaten moeten worden geïnterpreteerd, kan op 
basis van deze berekeningen niet worden gezegd welke zuiveringstrein van deze 3 het goedkoopste 
zal zijn.  
In het laatste hoofdstuk werd nagegaan of er online meettechnieken kunnen gebruikt worden voor de 
sturing en automatisatie van de zuiveringstrein. Zowel bij UV-VIS spectroscopie en fluorescentie 
spectroscopie werd de potentiële mogelijkheid van het gebruik van de techniek om de CZV te 
voorspellen aangetoond. Daarnaast kunnen beide technieken ook meer informatie geven over de 
werking van de technieken op de CZV. Verder onderzoek zou het nut van beide technieken hierin 
sterken. De potentiële mogelijkheden naar optimalisatie via deze meettechnieken is groot, maar er is 
in de literatuur nog te weinig kennis van de vele verschillende componenten in het 
stortplaatspercolaat.   
Algemeen kan worden besloten dat er drie zuiveringstreinen zijn die gelijkaardig zijn qua kostprijs. Het 
nut van de een biologische behandeling zoals een SBR of een MBR is duidelijk aangetoond. Deze 
techniek is onmisbaar in een economisch haalbare behandeling van percolaat. Daarnaast is ook 
duidelijk dat actieve kool als polishingstap het meest interessant is. Voor meerdere componenten haalt 
Conclusies Conclusie FYBAR 
232 | P a g i n a  
  
actieve kool hoge verwijderingsrendementen, maar zonder voorbehandeling moet het snel worden 
vervangen waardoor de techniek duur kan worden. Als secundaire verwijdering kan elektrocoagulatie, 
coagulatie/flocculatie of ozonisatie met terugkoppeling naar de biologische zuivering worden gekozen. 
In de resultaten hier haalde elektrocoagulatie op pilootschaal de betere resultaten. De resultaten 
duiden ook aan dat de efficiëntie van actieve kool wordt verhoogd, waar dit bij de andere technieken 
onduidelijk is of niet het geval is. Toch kon met deze voorgestelde zuiveringstrein niet alle 
lozingsnormen worden gehaald. De besproken technieken hebben (te) weinig invloed op de 
conductiviteit om het onder de lozingsnorm te krijgen. Ook boor komt in iedere case in een veel hogere 
waarde terug dan de lozingsnorm toestaat, en wordt amper verwijderd door de geteste technieken.  
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Bijlage 1: Indelingscriterium GS 
PARAMETER  EENHEID INDELINGS CRITERIUM GS 
GEVAARLIJKE STOFFEN:  
  
ORGANISCHE STOFFEN    
  







2-amino-4-chloorfenol µg/l 10 
azinfos-ethyl µg/l 0,01 
azinfos-methyl µg/l 0,002 
benzeen µg/l 10 
benzidine µg/l 0,6 
alfa-chloortolueen (benzylchloride) µg/l 1 
alfa-alfa-dichloortolueen (benzalchloride) µg/l 5 
difenyl µg/l 2 
koolstoftetrachloride µg/l 12 
trichlooracetaldehyde-hydraat µg/l 500 
cis-chloordaan µg/l ∑= 0,002 
trans-chloordaan 
  
chloorazijnzuur µg/l 0,6 





chloorbenzeen µg/l 6 
1-chloor-2,4-dinitrobenzeen µg/l 5 
2-chloorethanol µg/l 30 
chloroform µg/l 2,5 
4-chloor-3-methylfenol µg/l 9 
1-chloornaftaleen µg/l ∑= 1 
2-chloornaftaleen 
  
4-chloor-2-nitroaniline µg/l 2 





chloornitrotoluenen µg/l ∑= 3 
2-chloorfenol µg/l ∑= 20 
3-chloorfenol 
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2-chloor-1,3-butadieen µg/l 10 
3-chloorpropeen µg/l 3 





2-chloor-para-toluidine µg/l ∑= 8 
chloortoluidinen (andere dan 2-chloor-
para-toluïdine) 
  
cumafos µg/l 0,001 
2,4,6-trichloor-1,3,5-triazine µg/l 0,1 
(2,4-dichloorfenoxy)azijn-zuur (2,4-d) µg/l 20 







p,p'-ddt µg/l 0,01 
demeton µg/l 0,05 
1,2-dibroomethaan µg/l 50 





















dichloorbenzidines µg/l 0,5 
bis-(2-chloorisopropyl)-ether µg/l 10 
1,1-dichloorethaan µg/l 100 
1,2-dichloorethaan (edc) µg/l 10 
1,1-dichlooretheen µg/l 50 
1,2-dichlooretheen, cis µg/l ∑= 10 
1,2-dichlooretheen, trans 
  
dichloormethaan µg/l 20 
dichloornitrobenzenen µg/l 3 
2,4-dichloorfenol µg/l 20 
1,2-dichloorpropaan µg/l 400 
1,3-dichloor-2-propanol µg/l 100 
1,3-dichloorpropeen, cis µg/l ∑= 2 
1,3-dichloorpropeen, trans 
  
2,3-dichloorpropeen µg/l 2 
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dichlorprop µg/l 20 
dichloorvos µg/l 0,0007 
diethylamine µg/l 30 
dimethoaat µg/l 0,02 
dimethylamine µg/l 6 
disulfoton µg/l 0,01 






ethylbenzeen µg/l 5 
fenitrothion µg/l 0,0009 
fenthion µg/l 0,0002 
heptachloor µg/l ∑= 0,009 
heptachloorepoxide 
  
hexachloorbenzeen (hcb) µg/l 0,01 
hexachloorbutadieen (hcbd) µg/l 0,1 







hexachloorethaan µg/l 3 
isopropylbenzeen µg/l 1 
linuron µg/l 0,3 
malathion µg/l 0,0008 
mcpa µg/l 0,7 
mecoprop (mcpp) µg/l 10 
methamidofos µg/l 0,3 
mevinfos µg/l 0,002 
monolinuron µg/l 0,3 
omethoaat µg/l 0,02 
oxydemeton-methyl µg/l 0,4 
benzo(a)pyreen µg/l 0,05 
benzo(b)fluoranteen µg/l ∑= 0,03 
benzo(k)fluoranteen 
  
BENZO(G,H,I)PERYLEEN µg/l ∑= 0,002 
indeno(1,2,3-cd)pyreen 
  
fluoranteen µg/l 0,1 
anthraceen µg/l 0,1 
naftaleen µg/l 2 
fenanthreen µg/l 0,1 
acenafteen µg/l 0,06 
chryseen µg/l 1 
benzo(a)anthraceen µg/l 0,3 
fluoreen µg/l 2 
pyreen µg/l 0,04 
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acenaftyleen µg/l 4 
dibenzo(a,h)anthraceen µg/l 0,5 
parathion-ethyl µg/l 0,0002 
parathion-methyl µg/l 0,01 













pentachloorfenol µg/l 0,4 
foxim µg/l 0,02 
propanil µg/l 0,2 
chloridazon (pyrazon) µg/l 10 
simazine µg/l 1 
(2,4,5-trichloorfenoxy)azijn-zuur (2,4,5-t) µg/l 2 
tetrabutyltin µg/l 0,01 
1,2,4,5-tetrachloorbenzeen µg/l 9 
1,1,2,2-tetrachloorethaan µg/l 100 
tetrachlooretheen (per) µg/l 10 
tolueen µg/l 90 
triazofos µg/l 0,03 
tri-n-butylfosfaat µg/l 40 
tributyltin µg/l 0,0002 
trichloorfon µg/l 0,001 





1,1,1-trichloorethaan µg/l 100 
1,1,2-trichloorethaan µg/l 300 
trichloorethyleen (tri) µg/l 10 











1,1,2-trichloortrifluorethaan µg/l 7 
trifluralin µg/l 0,03 





vinylchloride µg/l 100 
xylenen µg/l 4 
atrazine µg/l 0,6 
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bentazon µg/l 50 
nonylfenol µg/l 0,3 
alachlor µg/l 0,3 
c10-13-chlooralkanen µg/l 0,4 
chlorfenvinphos µg/l 0,1 
chlorpyrifos µg/l 0,03 
di(2-ethylhexyl)-ftalaat (dehp) µg/l 1 
diuron µg/l 0,2 
gebromeerde difenylethers (3) µg/l 0,0005 
isoproturon µg/l 0,3 
octylfenol µg/l 0,1 
pentachloorbenzeen µg/l 0,007 




arseen µg/l 5 
  
(totaal) 
cadmium µg/l 0,8 
  
(totaal) 
kwik µg/l 0,3 
  
(totaal) 
barium µg/l 70 
  
(totaal) 
beryllium µg/l 0,1 
  
(totaal) 
boor µg/l 700 
  
(totaal) 
chroom µg/l 50 
  
(totaal) 
kobalt µg/l 0,6 
  
(totaal) 
koper µg/l 50 
  
(totaal) 
lood µg/l 50 
  
(totaal) 
molybdeen µg/l 350 
  
(totaal) 
nikkel µg/l 30 
  
(totaal) 
seleen µg/l 3 
  
(totaal) 
thallium µg/l 0,2 
  
(totaal) 
tin µg/l 40 
  
(totaal) 
uranium µg/l 1 
  
(totaal) 
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vanadium µg/l 5 
  
(totaal) 
zilver µg/l 0,4 
  
(totaal) 
zink µg/l 200 
  
(totaal) 
antimoon µg/l  100 
  
(totaal) 
tellurium µg/l 100 
  
(totaal) 
titanium µg/l 100 
  
(totaal) 
totaal fosfor µg/l 1000 
ammoniak µg/l 30(5) 
nitriet µg N/l 200(5) 
totaal cyanide µg/l 50 
opgelost fluoride µg/l 900 







anionische oppervlakteactieve stoffen µg/l 100 
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